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Der Eintrag von Phosphor in die Umwelt führt zur Eutrophierung von Gewässern, sodass ein
Großteil dieser innerhalb der Europäischen Union (EU) in keinem guten chemischen Zustand
ist. Phosphor gelangt überwiegend auf zwei Wegen in die Umwelt, diffus durch Auswaschung
von auf landwirtschaftlichen Flächen ausgebrachten Düngemitteln oder punktuell über das ge-
reinigte Abwasser. Der Eintragspfad über das Abwasser umfasst auch die zahlreichen dezen-
tralen Kleinkläranlagen (KKA), die in letzter Zeit zunehmend in den Fokus rückten. So muss
zum Beispiel durch die Verschärfung der gesetzlichen Vorgaben in sensiblen Gebieten in Bay-
ern auch in KKA eine Phosphorentfernung realisiert werden. Ein weiterer Aspekt in diesem
Zusammenhang ist, dass die EU-Staaten auf Importe von Phosphor sowie Phosphaterz ange-
wiesen sind, sodass eine gezielte Rückgewinnung des entfernten Phosphors anzustreben ist.
Ziel dieser Dissertation war die Entwicklung eines nachhaltigen Verfahrenskonzeptes zur
wartungsarmen Phosphorentfernung in KKA unter Gewinnung eines marktfähigen Phosphor-
produktes, wobei eine Adsorptionsstufe den Kern des Verfahrens bilden sollte. Die Phosphor-
entfernung aus der Wasserphase in einem Festbettadsorber ermöglicht neben dem wartungs-
armen Betrieb, einen geringen Platzbedarf, eine hohe Effizienz und nach der wirtschaftlich
notwendigen Adsorbensregenerierung die vergleichsweise einfache Phosphorrückgewinnung
durch Fällung.
Viele verschiedene Materialien, von synthetischen Mineralen und Ionenaustauschern über
Hybridmaterialien bis hin zu industriellen Nebenprodukten, wurden anhand von Literaturan-
gaben und Laborversuchen bezüglich ihrer Eignung zur Phosphatadsorption betrachtet. Für
potenziell geeignete Materialien mit hoher Verfügbarkeit wurde mit Hilfe des Linear Driving
Force (LDF-) Modells eine validierte Prognose für einen Festbettadsorber in einer KKA er-
stellt. Dabei wurde die geforderte Phosphorkonzentration von maximal 2 mg/L im Ablauf des
Festbettadsorbers während des sechsmonatigen Wartungsintervalls insbesondere durch die
granulierten Eisenoxidhydrate GEH® 104 und Bayoxide® E 33 HC eingehalten. Die weiteren
Untersuchungen erfolgten überwiegend am Beispiel des Adsorbens GEH® 104.
Die Phosphatadsorption an GEH® 104 in einem biologisch gereinigten Abwasser wird ledig-
lich durch den pH-Wert und die Gesamthärte signifikant beeinflusst. Diese Abhängigkeit lässt
sich gut mit Hilfe eines empirisch ermittelten Gleichungssystems beschreiben, welches die Be-
rechnung der Freundlich-Parameter der Gleichgewichtsisotherme und des effektiven Stofftrans-
portkoeffizienten der Korndiffusion aus diesen Wasserparametern ermöglicht. Die Anwendung
dieses Gleichungssystems erlaubt den Verzicht auf mehrwöchige Laborversuche. Die Dimen-
sionierung eines Festbettadsorbers in einer KKA mit dem LDF-Modell basierend auf dem pH-
Wert (6...8), der Gesamthärte (0,5...4,5 M) und der Phosphatkonzentration (ca. 50 mg/L) ist so
innerhalb einiger Minuten möglich.
Kurzfassung
Die Wirtschaftlichkeit der adsorptiven Phosphorentfernung wird durch eine erfolgreiche Re-
generierung mitbestimmt. Es konnte nachgewiesen werden, dass vor allem auf der Adsorbens-
oberfläche abgeschiedene Calciumphosphate zu Verlusten von bis zu 85 % der Adsorptions-
kapazität der eingesetzten Eisenoxidhydrate führen. Etwa 80 % des Calciums liegen auf der
Adsorbensoberfläche physisorbiert vor, während die restlichen 20 % durch lokale Ausfällungen
die Oberfläche blockieren. Die neu entwickelte pH-Swing-Regenerierung, die eine saure Kondi-
tionierung bei pH 2,5 vor der alkalischen Phosphatdesorption enthält, entfernt diese Ablagerun-
gen. Dabei werden die Eisenoxidhydratadsorbentien vollständig regeneriert und währenddes-
sen nur zu etwa 0,0001 % aufgelöst. Über 13 Regenerierungszyklen wurde keine Verringerung
der Adsorptionskapazität weder in Modell- noch gereinigtem Abwasser beobachtet.
Die saure Konditionierung bei pH 2,5 lässt sich mit den Mineralsäuren HCl und HNO3 rea-
lisieren, wobei sich eine Kreislaufführung als vorteilhaft hinsichtlich des Chemikalieneinsatzes
erwies. Zur Desorption von 95 % des adsorbierten Phosphats waren 5 Bettvolumen (BV) der
1 M NaOH bei einer Leeraumkontaktzeit (EBCT) von mindestens 25 min ausreichend. Die ab-
schließende Rekonditionierung im Kreislauf erfolgte mit 2 BV Wasser sowie 0,16 BV HCl (konz.)
zur Einstellung von pH 6 auf der Adsorbensoberfläche.
Aus der phosphatreichen Desorptionslösung wurde durch Verwendung technischer, feindis-
perser Kalkmilch ein amorphes Calciumphosphat (aCP) mit einem Phosphorgehalt von min-
destens 10 % gefällt, während die Natronlauge zur erneuten Phosphatdesorption zur Verfü-
gung stand. Das aCP enthielt Calciumcarbonat und -hydroxid als Nebenbestandteile, während
der TOC unter 1 % lag. Im Gegensatz zu organischen Spurenstoffen adsorbierten Schwerme-
talle an GEH® 104 und wurden bei der sauren Konditionierung zu großen Teilen wieder entfernt.
Das während eines Pilotversuchs an einer KKA gewonnene Fällungsprodukt (Pilot-aCP) hielt
die gesetzlichen Anforderungen für Düngemittel in Deutschland und der EU bezüglich des Ge-
halts an Schwermetallen ein. Es wies zudem eine ausreichende Citrat-, Neutralammoniumcitrat-
und Wasserlöslichkeit auf und könnte als Düngemittel eingesetzt werden.
Insgesamt ist das Verfahren der dezentralen adsorptiven Phosphorentfernung mit zentraler
pH-Swing-Regenerierung deutlich wirtschaftlicher als die Einmalnutzung des Adsorbens ohne
Regenerierung. Auch wenn das Pilot-aCP lediglich als Nebenprodukt der Adsorbensregene-
rierung anfällt, kann das Verfahren in mehreren Punkten (Phosphorrückgewinnungsgrad, Pro-
duktqualität, Markt und Kompatibilität mit der bestehenden Infrastruktur auf Kläranlagen) mit
anderen Technologien zur Phosphorrückgewinnung konkurrieren. Es bietet eine zuverlässige
Lösung für das Erreichen niedriger Ablaufwerte für Phosphor in (Klein-)Kläranlagen.
Abstract
Abstract
Phosphorus pollution of the environment causes the eutrophication of surface water bodies, so
many of them within the European Union (EU) are not in good status. Phosphorus enters the
environment mainly via two pathways, diffusely by leaching of fertilizers applied to agricultural
areas or as a point source via treated wastewater. The discharge via wastewater also includes
the numerous decentralized small sewage treatment plants (SSTPs), that have increasingly
come into focus. For example, a tightening of the legal requirements in sensitive areas in Ba-
varia requires the implementation of phosphorus removal also in SSTPs. Another aspect is the
dependency of the EU on imports of phosphorus and phosphate ore, so the removed phospho-
rus should therefore be recovered.
The aim of this dissertation was to develop a sustainable process concept for low-mainte-
nance phosphorus removal in SSTPs while obtaining a marketable phosphorus product, based
on an adsorption stage. Using a fixed-bed adsorber for phosphorus removal allows operation
with low maintenance, low space requirements and high efficiency. Moreover, after the econo-
mically necessary adsorbent regeneration, a comparatively easy phosphorus recovery using
precipitation is possible.
Many different materials, beginning with synthetic minerals and ion exchange resins to hybrid
materials and industrial by-products, were examined for their suitability for phosphate adsorp-
tion based on literature references and laboratory tests. For potentially suitable materials with
high availability, a validated prognosis of the fixed-bed adsorber performance in a SSTP was
carried out using the linear driving force (LDF) model. Only the granular ferric (hydr)oxides
GEH® 104 and Bayoxide® E 33 HC met the required phosphorus concentration of a maximum
of 2 mg/L in the effluent of the fixed-bed adsorber during the six-month maintenance interval.
Further investigations were mainly carried out using the adsorbent GEH® 104 as an example.
The phosphate adsorption onto GEH® 104 in biologically treated wastewater is significant-
ly influenced only by pH and total hardness. This dependence can be described well by an
empirical system of equations that allows the calculation of the Freundlich parameters of the
equilibrium isotherm and the effective intraparticle mass transfer coefficient for the given con-
ditions. The application of this system of equations allows the avoidance of time-consuming
laboratory experiments. In contrast to the weeks of lab experiments, the scale-up of a fixed-bed
adsorber in a SSTP with the LDF model based on pH value (6...8), total hardness (0.5...4.5 M)
and phosphate concentration (approx. 50 mg/L) takes only a few minutes.
The economic efficiency of adsorptive phosphorus removal depends on a successful regene-
ration. It was demonstrated that the calcium phosphates precipitated on the adsorbent surface
caused losses of up to 85 % of the adsorption capacity of the ferric (hydr)oxide used. About
80 % of the calcium is bound via physisorption on the adsorbent surface, while the remaining
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20 % blocks the surface by local precipitation. A newly developed pH-swing-regeneration, which
includes an acidic conditioning at pH 2.5 prior to alkaline phosphate desorption, was found to
remove these deposits. During this process the ferric (hydr)oxides are completely regenera-
ted and the mass loss by dissolution is only about 0.0001 %. For 13 regeneration cycles no
reduction in adsorption capacity was observed, neither for model nor for biologically treated
wastewater.
Acidic conditioning at pH 2.5 can be carried out using the mineral acids HCl and HNO3. A re-
circulation of these acids proved to be advantageous regarding the consumption of chemicals.
For the desorption of 95 % of the adsorbed phosphate, 5 bed volumes (BV) of 1 M NaOH with
an empty bed contact time (EBCT) of at least 25 min were sufficient. The final reconditioning re-
quires 2 BV of water and 0.16 BV of HCl (conc.) to adjust the pH on the adsorbent surface to 6.
The phosphate-rich desorption solution was used for the precipitation of an amorphous calcium
phosphate (aCP) using technical grade, fine dispersed milk of lime. The phosphorus content of
aCP was at least 10 % and the sodium hydroxide solution can be used for renewed phosphate
desorption. The aCP contained calcium carbonate and hydroxide as minor constituents, while
organic carbon content was below 1 %. In contrast to organic micropollutants, heavy metals
adsorbed onto GEH® 104 and were largely removed during acidic conditioning. However, the
precipitation product obtained during a pilot test at a SSTP (pilot-aCP) meets the legal require-
ments for fertilizers in Germany and the EU regarding heavy metal content. In addition, it was
sufficiently soluble in citrate, neutral ammonium citrate and water and could therefore be used
as a fertilizer.
In summary the process of decentralized adsorptive phosphorus removal with centralized
pH-swing-regeneration is more economical than the one-time use of the adsorbent without
regeneration. Even though the pilot-aCP is only a by-product of adsorbent regeneration, the
process can compete with other phosphorus recovery technologies in several aspects (phos-
phorus recovery efficiency, product quality, market and compatibility with existing infrastructure
at sewage treatment plants). It offers a reliable solution for achieving low effluent values for
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1.1. Bedeutung von Phosphor für den menschlichen Organismus
Der Körper eines durchschnittlichen Erwachsenen enthält etwa 0,7 kg Phosphor [ASHLEY
ET AL. 2011]. Dieser ist zu großen Teilen in Knochen und Zähnen als Apatit gebunden, wird
allerdings auch für eine Vielzahl biologischer Prozesse (z. B. Nucleinsäuremetabolismus, Gly-
colyse, Energiespeicherung und -freisetzung, Immun- und Entzündungsreaktionen) benötigt
[FERRO ET AL. 2014]. Daraus ergibt sich ein täglicher Bedarf von mindestens 700 mg Phos-
phor, der nicht substituiert werden kann [ESPP 2015c]. Dem gegenüber steht die Versorgung
im europäischen Raum mit etwa der doppelten Menge [ESPP 2015b]. Übermäßiger Phosphor-
konsum stellt ein vielschichtiges Problem dar, da einerseits die Überversorgung des menschli-
chen Organismus die Risiken für Herz-Kreislauf-Erkrankungen, Nierenschäden, Knochenschä-
den sowie Krebs [FERRO ET AL. 2014] erhöht und andererseits auch die Belastung der Um-
welt steigt. Letzteres geschieht z. B. durch das Ausscheiden des überschüssigen Phosphors
oder durch den erhöhten Phosphatbedarf für die Nahrungsmittelproduktion. Die Versorgung
eines Bewohners einer Industrienation mit Nahrung erfordert im Durchschnitt etwa doppelt so
viel landwirtschaftliche Fläche und damit auch Phosphordünger wie eine vegane Ernährung
[ESPP 2016b].
1.2. Phosphoreintrag in die Umwelt
Die Haupteinträge in die Umwelt ergeben sich aus den o. g. menschlichen Bedürfnissen, d. h.
Nahrungsmittelerzeugung und Abwasseranfall. Nach GEBEL ET AL. [2015] wurden in Sachsen
im Jahr 2012 insgesamt 874 t Phosphor in die Gewässer eingetragen. Dieser Eintrag entfällt
einerseits auf Punktquellen (42 %), die durch die zentrale Abwasserbehandlung dominiert wer-
den, und andererseits auf diffuse Quellen (58 %), zu denen landwirtschaftliche Abflüsse und
dezentrale Kleinkläranlagen zählen. Diese Aufteilung ist u. a. abhängig von der Siedlungsstruk-
tur, sodass sich im ländlich geprägten Einzugsgebiet der Oder zu 75 % diffuse Quellen finden,
während das dichter besiedelte Einzugsgebiet der Elbe 56 % diffuse Einträge aufweist [MILKE
2015].
Der diffuse Eintrag aus landwirtschaftlichen Flächen in Deutschland setzt sich aus Erosion
(59 %), Drainageabfluss (21 %), Oberflächenabfluss (17 %) und atmosphärischem Transport
zusammen [METZNER 2006]. Dabei beeinflussen der verwendete Phosphordünger und die Art
der Düngereinarbeitung den Austrag aus der Nutzfläche [YAGÜE ET AL. 2011]. Weitere diffuse
Quellen sind (Nutz-)Tierzucht (17. . . 26 % der Gewässerbelastung [ESPP 2016b]), Aquakul-
tur und Fischzucht (Norwegen: 9.000 t/a) [ESPP 2016d, 2017c], Forstwirtschaft, Bergbau und
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Stadtgebiete [ZAK ET AL. 2006]. Letztere tragen auch durch den Verlust des Trinkwassers aus
maroden Leitungssystemen Phosphor in Gewässer ein, was in London ca. 9 % der Phos-
phorfracht der Themse ausmacht [GOODDY ET AL. 2017]. Der restliche Phosphor aus dem
Trinkwasser gelangt nach der Nutzung ins Abwasser.
Gereinigtes kommunales Abwasser stellt mit mehr als 60 % die größte Punktquelle für Phos-
phat dar, während industrielle Abwässer und städtischer Oberflächenabfluss meist eine unter-
geordnete Rolle spielen [METZNER 2006]. Für einen erwachsenen Menschen wird pro Tag ein
durchschnittlicher Phosphoreintrag in das Abwasser von 1,8. . . 2,6 g P angenommen [MORSE
ET AL. 1998; METZNER 2006; HUBER 2008; ESPP 2018c]. Diese Menge stammt zu ca. 80 %
aus Urin und Fäkalien, während die übrigen 20 % auf Geschirrspülmittel und Lebensmittelreste
entfallen [METZNER 2006; MONTAG 2008]. In Deutschland wird lediglich in großen Kläranlagen
ab Größenklasse (GK) 4 (vgl. Tab. 1.1) bundesweit eine Phosphorreduktion auf 1 bzw. 2 mg/L P
vorgeschrieben [ABWV 2018]. Der restliche Phosphor aus Anlagen der GK 4 und 5 sowie die
Gesamtfracht aus Kläranlagen der GK 1...3 gelangt in die Oberflächengewässer.
Tabelle 1.1.: Größeneinteilung der Kläranlagen in Deutschland
Größenklasse (GK) Kapazität in Einwohnerwerten (EW)
Kleinkläranlagen (KKA) 4 - 50
kleine Kläranlagen 51 - 500
1 < 1.000
2 1.000 - 5.000
3 5.001 - 10.000
4 10.001 - 100.000
5 > 100.000
In die GK 1 zählen auch die bundesweit etwa 1,3 Mio. Kleinkläranlagen (KKA) mit 4...50 Ein-
wohnerwerten (EW) [HAIMANN 2009], deren Phosphoreintrag in die Umwelt als diffuse Quelle
eingestuft wird. Die Verteilung dieser Anlagen in Deutschland und angrenzenden Ländern lässt
sich aus Abb. 1.1 ableiten, die den Anteil der Bevölkerung mit dezentraler Abwasserbehand-
lung und damit diffusem Phosphoreintrag durch Abwasser in die Umwelt darstellt. Vor allem in
den ländlich geprägten Regionen auf dem Gebiet der ehemaligen DDR, sowie in Polen, der
Slowakei, Ungarn, Frankreich und Tschechien sind und bleiben KKA ein wesentlicher Bestand-
teil des Abwasserbehandlungskonzeptes. Im Gegensatz dazu sind in den Stadtstaaten und im
Südwesten Deutschlands sowie in den Niederlanden, in Luxemburg und in Liechtenstein mehr
als 99 % der Bevölkerung an die zentrale Abwasserbehandlung angeschlossen.
Da Phosphor in Gewässern meist der limitierende Nährstoff ist [PINNEKAMP ET AL. 2013a],
kommt es durch dessen Eintrag zu einem erhöhten Nährstoffangebot und somit zu einem
verstärkten Wachstum von Wasserpflanzen, Algen und Mikroorganismen wie Cyanobakterien
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Abbildung 1.1.: Anschlussgrad der Bevölkerung an die zentrale Abwasserbehandlung in
Deutschland und angrenzenden Staaten (basierend auf [BAFU 2017; EURO-
STAT 2017a; DESTATIS 2018])
[UHLMANN & HORN 2001]; man spricht von Eutrophierung. In Abhängigkeit von den Umwelt-
bedingungen kann es ab 0,03 mg/L P [TANADA ET AL. 2003; EBIE ET AL. 2008] zu einem
kurzfristigen Massenwachstum von bspw. Cyanobakterien kommen. Dies führt im Alltag zu
Einschränkungen wie den Verboten der Wassernutzung [JEROME 2015] oder des Badens auf-
grund algenbürtiger Toxine [DPA 2015; GÖRNER 2016]. Um derartige Entwicklungen zukünftig
einzudämmen, trat bereits im Jahr 2000 die Europäische Wasserrahmenrichtlinie (EU-WRRL)
in Kraft. Diese forderte u. a. einen guten ökologischen und chemischen Zustand der Ober-
flächengewässer bis 2015 bzw. 2027. Dennoch überschreiten bspw. in Großbritannien noch
immer 55 % der Flüsse und 74 % der Seen die Anforderungen der EU-WRRL [ESPP 2017d].
In Deutschland reihen sich die Elbe (110...160 µg/L P [IKSE 2016]) oder die Talsperre Quitz-
dorf (bis zu 500 µg/L P [NEUMANN & ACKERMANN 2015]) in die Liste der Gewässer mit hoher
Trophiestufe ein. Insgesamt wurden etwa 75 % der Fläche der EU als eutrophierungssensitives
Gebiet klassifiziert [ESPP 2016c].
Um die Ziele der EU-WRRL in den nächsten Jahren noch zu erreichen, werden aktuell vor
allem Maßnahmen ergriffen, die auf eine Verringerung der Phosphorfacht im Ablauf von Kläran-
lagen zielen. Dazu zählen die Einführung und Verschärfung von Phosphorgrenzwerten für alle
Kläranlagengrößen, die Einschränkung der Nutzung von Detergenzien [EU-KOMMISSION 2015]
und die Verschärfung der Recyclingquoten für Phosphor [EUCHEMS 2014]. Auch KKA bis zu
einer Ausbaugröße von 50 EW zählen zur GK 1 und sind von der Grenzwerteinführung von
2 mg/L Phosphor im eingeleiteten Wasser betroffen [BLFU 2013]. Daher müssen standortab-
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hängig gezielte Maßnahmen zur Phosphorentfernung ergriffen werden. Durch ihre dezentrale
Verteilung und Wartungsintervalle von 4...6 Monaten sind besonders einfache, wartungsarme
Verfahren gewünscht [BUNCE ET AL. 2018]. Während die üblicherweise in großen Kläranlagen
eingesetzten Verfahren der chemischen Fällung oder biologischen Phosphatentfernung wegen
der Verwendung wassergefährdender Chemikalien bzw. des nötigen operativen Know-Hows
in KKA nicht zuverlässig umsetzbar sind, stellen Adsorptionsverfahren aktuell die vielverspre-
chendste Alternative im Hinblick auf die genannten Anforderungen von KKA dar, auch wenn de-
taillierte Studien bisher fehlen [BUNCE ET AL. 2018]. Aber auch Betreiber größerer Kläranlagen
(z. B. Anglia Water, Thames Water und Severn Trent Water in Großbritannien [ESPP 2017d,
2018b]) zeigen Interesse an Adsorptionsverfahren. Die Entwicklung eines wartungsarmen Ver-
fahrens zur adsorptiven Phosphorentfernung für KKA ermöglicht einerseits die Umsetzung der
verschärften Anforderungen an den KKA-Ablauf und eröffnet andererseits einen Einstieg in die
Nachbehandlung des Kläranlagenablaufs in größeren Kläranlagen zur Grenzwerteinhaltung.
1.3. Zielstellung und Struktur der Dissertation
Das Ziel dieser Dissertation, deren Aufbau an eine kumulative Arbeit angelehnt ist, stellt die
Entwicklung eines nachhaltigen Verfahrenskonzeptes zur Phosphorentfernung in Kleinkläran-
lagen unter Gewinnung eines marktfähigen Phosphorproduktes dar.
Die Einführung in die Thematik erfolgt über die Bedeutung des Elementes Phosphor für den
menschlichen Organismus (Kapitel 1.1), die Gründe für eine Reduzierung der Phosphorein-
träge in die Umwelt (Kapitel 1.2), die Motivation zur Phosphorrückgewinnung (Kap. 2.1 und
2.2) sowie eine Vorstellung der Ansatzpunkte und Verfahren zur Phosphorrückgewinnung in
Kläranlagen und KKA (Kap. 2.3 und 2.4). Abgerundet wird dies durch die Erläuterung der an-
gewendeten technischen Adsorption sowie deren Modellierung (Kap. 2.5). Die nachfolgenden,
thematisch unterschiedlichen, jedoch aufeinander aufbauenden Kapitel 3 bis 6 enthalten je-
weils eine spezifische Literaturrecherche und einen eigenen Material- und Methodenteil, bevor
die Ergebnisse vorgestellt und diskutiert werden.
Aus der Zielstellung leiten sich folgende Teilaufgaben ab, die jeweils als eigene Kapitel ver-
fasst sind:
1. Auswahl geeigneter Adsorbentien zur Phosphorentfernung aus Abwasser in KKA
(Kap. 3)
Durch eine umfangreiche Literaturrecherche wird eine Vielzahl von Materialien katalogi-
siert und verglichen. Für vergleichende Laborversuche werden einzelne Materialien aus-
gewählt und eine Prognose für deren Einsatz in einer KKA im Großraum Dresden erstellt.
Folgendes Anforderungsprofil wird für die Materialien zugrunde gelegt [URANO & TACHI-
KAWA 1991; ZHAO & SENGUPTA 1998; PETRUZZELLI ET AL. 2003; ZHANG ET AL. 2009;
SENGUPTA & PANDIT 2011]:
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• granulare Form
• hohe Standzeit durch hohe Kapazität
• hohe Selektivität bei einem abwassertypischen pH-Wert
• geringe Kosten oder hohe Regenerierbarkeit
• chemische und physikalische Beständigkeit
• Verfügbarkeit
2. Entwicklung eines Modells zur Auslegung eines Festbettadsorbers in KKA unter Berück-
sichtigung der Abwasserzusammensetzung (Kap. 4)
Die Auslegung der adsorptiven Stufe in KKA ist von verschiedenen Standortbedingun-
gen, insbesondere der Zusammensetzung des Abwassers abhängig. Daher erfolgt die
Untersuchung des Einflusses verschiedener Abwasserparameter auf die Adsorption. Ab-
schließend wird ein Modell zur Auslegung von Festbettadsorbern zur Phosphorentfernung
unter Berücksichtigung relevanter Parameter entwickelt.
3. Vollständige Regenerierung des Festbettadsorbers (Kap. 5)
Die Nachhaltigkeit des Verfahrens ist ein wesentlicher Aspekt. Die vollständige Regene-
rierung des Adsorbens und eine quantitative Rückgewinnung des Phosphats sollen die
Weiterverwendung ermöglichen. Die Literaturrecherche belegt die unzureichende Eig-
nung herkömmlicher Methoden, sodass ein eigenes Regenerierungsverfahren entwickelt
und optimiert wird.
4. Gewinnung eines marktfähigen Produktes durch chemische Fällung (Kap. 6)
Das bei der Adsorbensregenerierung zurückgewonnene Phosphat soll durch geeigne-
te Fällungsverfahren in ein marktfähiges Produkt überführt werden. Dies schließt neben
der Herstellung des Produktes auch die Betrachtung möglicher Kontaminationen durch
abwasserbürtige Schwermetalle und organische Spurenstoffe ein. Abschließend erfolgt
die Überprüfung der Einhaltung gesetzlicher Vorgaben (z. B. DÜMV [2017]) durch das
Produkt.
5. Bewertung des entwickelten Verfahrenskonzepts (Kap. 7)
Anhand eines Leitfadens zur Beurteilung von Phosphorrückgewinnungstechnologien wird
das entwickelte Verfahrenskonzept mit anderen Technologien verglichen und eingeord-
net.
Abschließend sei zudem auf zwei Fachartikel und zwei Vorträge sowie acht Posterbeiträge
auf nationalen und internationalen Fachtagungen zur Thematik der Phosphorentfernung und




Abbildung 2.1.: Grundbegriffe der Adsorption (nach [WORCH 2012])
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2.1. Ressourcenverteilung und -entwicklung
Die Phosphordüngung wird von der Menschheit seit vielen Tausend Jahren zur Ertragsstei-
gerung genutzt. Zu Beginn dienten natürlich abgebrannte oder brandgerodete Flächen als
Ackerland, bis vor ca. 5000 Jahren in China die Düngung mit Exkrementen Anwendung fand.
Dies entwickelte sich über die Taubenzucht zur Düngemittelgewinnung im mittleren Osten und
der Vergeltung der Tötung guanoproduzierender Vögel mit der Todesstrafe im Reich der In-
ka [PENROSE, JR. 1888] bis zum Transport von Exkrementen aus europäischen Städten des
späten Mittelalters auf nahegelegene Felder. Mit der Industrialisierung und der damit einher-
gehenden sanitären Revolution entfielen Humanexkremente als Düngemittel. Die Suche nach
alternativen Rohstoffen führte über Guano und Knochenmehl zu Phosphatgestein, welches seit
Mitte des 20. Jahrhunderts dominiert. [ASHLEY ET AL. 2011]
Das Phosphaterz enthält typischerweise 10. . . 30 % P2O5. Obwohl phosphorhaltige Produkte
vielseitig eingesetzt werden können (z. B. Futter- und Nahrungsergänzungsmittel, Reinigungs-
mittel, Herbizide, Medikamente, Wasserbehandlung, Brand- und Korrosionsschutz, Akkuher-
stellung [MORSE ET AL. 1998; MONTAG 2008; CORDELL ET AL. 2009b; ESPP 2015d,e]) werden
90 % des Erzes weltweit zur Gewinnung von Düngemitteln genutzt [CORDELL ET AL. 2009b].
Das Phosphaterz besteht überwiegend aus dem schwerlöslichen und damit kaum pflanzen-
verfügbaren Apatit, sodass eine Überführung in besser lösliche Phosphate notwendig ist. Die
Verarbeitung des Erzes beginnt mit einer mechanischen Aufbereitung [KRAUS ET AL. 2019], üb-
licherweise gefolgt von einem Schwefelsäureaufschluss zu Phosphorgips und unreiner Phos-
phorsäure [HOLLEMAN 1995]. Während der Phosphorgips wahlweise deponiert oder im Meer
entsorgt wird [KRAUS ET AL. 2019], erfolgt die Weiterverarbeitung der unreinen Phosphor-
säure mit weiterem Phosphaterz zu Doppel- oder Tripelsuperphosphat (35 bzw. 46 % P2O5)
[HOLLEMAN 1995], die am häufigsten als Düngemittel eingesetzt werden. Alternativ kann der
Aufschluss des Erzes mit halbkonzentrierter Schwefelsäure zu einem Gemisch aus Calcium-
dihydrogenphosphat und Gips (Singlesuperphosphat) erfolgen [HOLLEMAN 1995]. Auch die
thermische Umwandlung des Erzes mit weiteren Zusätzen oder die nasschemische Gewinnung
von Mehrnährstoffdüngern sind möglich [HOLLEMAN 1995]. Insgesamt gehen bei der Verarbei-
tung des Erzes etwa 50 % des Phosphats verloren, aufgeteilt auf 20 % während des Abbaus
und 30 % während der Aufbereitung zum Dünger [GILBERT 2009; ESPP 2015d].
Die Phosphaterzvorkommen sind weltweit sehr ungleichmäßig verteilt (Abb. 2.2), allein Ma-
rokko hält etwa 75 % der weltweiten Reserven, die durch den König bzw. die OCP (Office
Chérifen des Phosphates) kontrolliert werden [EUCHEMS 2014; USGS 2019]. Die übrigen
Reserven sind weitestgehend auf politisch instabile Regionen verteilt oder durch wachsenden
Eigenbedarf von Exportbeschränkungen betroffen [KRATZ ET AL. 2014]. So stoppten die USA
die Ausfuhr von Phosphatgestein [ESPP 2019d]. China verschiebt zusätzlich zum steigen-
den Eigenbedarf den Handel in Richtung der daraus hergestellten Produkte [WEBECK ET AL.
2014, 2015] und schließt eigene Minen aufgrund gestiegener Umweltauflagen bis 2022 [ESPP
2019d]. Während der Phosphorbedarf in Japan stagniert, ist für Indien, das 90 % seines Phos-
phorbedarfs durch Importe abdeckt [MUKHERJEE ET AL. 2015], eine deutliche Erhöhung zu
erwarten, sobald sich die Ernährung der Bevölkerung weiter zugunsten tierischer Produkte
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verschiebt [WEBECK ET AL. 2015]. Entsprechend reagierte die Europäische Kommission im
Jahr 2014 mit der Einstufung von Phosphaterz als kritischen Rohstoff [EU-KOMMISSION 2014]
und erweiterte dies im Jahr 2017 auch auf Phosphor [EU-KOMMISSION 2017].
Abbildung 2.2.: Weltweite Verteilung der Phosphatvorkommen (basierend auf [USGS 2019])
Während im Jahr 2007 das Konzept des „Peak Phosphorus“ auftauchte, dass von einem Pro-
duktionsmaximum um 2030 ausging [ULRICH & SCHNUG 2013], führten Neubewertungen der
Phosphorreserven im Jahr 2011 durch den United States Geological Survey (USGS) [1996-
2019] zu einer deutlichen Reichweitenverlängerung. Im Jahr 2018 wurde die Schätzung zuletzt
durch die Berücksichtigung der finnischen und usbekischen Reserven leicht nach oben korri-
giert [USGS 1996-2019]. Obwohl der Verbrauch, der vor 2011 eher stagnierte, nach der Neu-
bewertung wieder deutlich zunahm (Abb. 2.3), kommt der USGS [2019] zu dem Schluss, dass
momentan keine Phosphorknappheit droht. Die Vorhersagen zur Reichweite der Ressourcen
schwanken in Abhängigkeit vom gewählten Ansatz (gleichbleibender Verbrauch, Bevölkerungs-
wachstum, Biokraftstoffgewinnung, Ausbau der afrikanischen Landwirtschaft) zwischen 48 und
345 Jahren [GILBERT 2009; PINNEKAMP ET AL. 2013a; MALAVIPATHIRANA ET AL. 2013; KRATZ
ET AL. 2014].
Mit dem steigenden Abbau des Phosphaterzes ist auch eine Verringerung der Qualität des-
selben zu beobachten. Während die Zunahme von Verunreinigungen wie Eisen und Magne-
sium bei der Düngemittelproduktion stört [ESPP 2015c], sind steigende Gehalte an Cadmi-
um, Kupfer und Uran aufgrund ihrer Toxizität für die Umwelt und den Menschen problematisch
[GILBERT 2009; PINNEKAMP ET AL. 2013a; STEINMETZ 2016]. So wurden im Rohphosphat bis
zu 375 mg Cd/kg P2O5 und in Tripelsuperphosphat (TSP) bis zu 1600 mg U/kg P2O5 gefunden
[SCHEIDIG ET AL. 2013]. Während ersteres die Vorgaben der Düngemittelverordnung (DÜMV
[2017]) klar überschreitet, fehlen bisher Grenzwerte für Uran, obwohl das Umweltbundesamt
(UBA) einen Grenzwert von 50 mg U/kg P2O5 vorschlägt [DIENEMANN & UTERMANN 2012].
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Abbildung 2.3.: Entwicklung des weltweiten Phosphatgesteinabbaus und der Reserven (basie-
rend auf [USGS 1996-2019])
Die hohe Umweltbelastung durch die Düngemittelproduktion, die ungünstige globale Vertei-
lung mit lokal abnehmender Qualität und Quantität der Ressourcen bei steigenden Preisen
[KOMINKO ET AL. 2018] sind wesentliche Beweggründe für die Entwicklung von Verfahren zur
Phosphorrückgewinnung.
Für verschiedene Regionen wurden Szenarien zur Phosphorrückgewinnung als Dünger aus
Abwasser betrachtet. Während Kanada lediglich 30 % des Eigenbedarfs aus Abwasser de-
cken kann [GILBERT 2009], wären in der Europäischen Union (EU-27) etwa 50 % der Verluste
während der anthropogenen Nahrungskette durch abwasserbürtigen Phosphor, insbesondere
aus Klärschlamm ausgleichbar [VAN DIJK ET AL. 2016]. So können in Deutschland und Öster-
reich jeweils 50. . . 60 % des Phosphorbedarfs mit Abwasser und Klärschlamm gedeckt werden
[BERGS 2016; EGLE 2017]. Die Abdeckung des Gesamtbedarfs der deutschen Landwirtschaft
von 458.000 t/a P kann durch die zusätzliche Nutzung von Wirtschaftsdünger, Knochenmehl
und Kompost realisiert werden [KRATZ ET AL. 2014]. Die bisher eingesetzten 124.000 t P/a
als Mineraldünger [KRATZ ET AL. 2014], die zu 94 % importiert wurden [DIKOV ET AL. 2014],
würden entfallen.
2.2. Strategien zum nachhaltigen Phosphormanagement in der
Landwirtschaft
Bei einem Verzicht auf die Düngung landwirtschaftlich genutzter Flächen könnten auf der Erde
lediglich Nahrungsmittel für 2 Mrd. statt der aktuell 7,5 Mrd. Menschen angebaut werden [DE
RUITER 2016]. Zu einer ähnlichen Schlussfolgerung kamen STEFFEN ET AL. [2015], die bei ihrer
Betrachtung der planetarischen Grenzen („planetary boundaries“) u. a. die Phosphorflüsse als
Hochrisikofaktor einstuften. Dies bedeutet, dass anthropogene Einwirkungen in diesem Bereich
die Leistungsfähigkeit der Erde übersteigen und das Erdsystem aus dem Gleichgewicht bringen
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könnten.
Um die Düngung landwirtschaftlicher Flächen umweltgerechter zu gestalten, wurde unter
anderem das „4 R Nutrient Stewardship“-Konzept [BRUULSEMA 2016] entwickelt, dass die Ver-
wendung der richtigen P-Quelle in der richtigen Menge zur richtigen Zeit am richtigen Ort vor-
schreibt. Dies entstand vor dem Hintergrund, dass der Wirkungsgrad der Phosphordüngung in
Abhängigkeit von den vorliegenden Bedingungen zwischen 6 % und 60 % variiert [CORDELL
ET AL. 2009a; ESPP 2015f; BAI ET AL. 2016]. So wurden bspw. in China seit 1950 mehr als
50 Mio. Tonnen Phosphor ohne Düngewirkung auf den Ackerflächen in die Gewässer eingetra-
gen. Der Wirkungsgrad ist dabei abhängig von der Art der Landnutzung [MCDOWELL & NASH
2012], der Bodenzusammensetzung [DEBICKA & WOZNICZKA 2016] und -bearbeitung [ESPP
2015e] sowie Gelände, Klima und Niederschlagsmuster [CHEN ET AL. 2011; MCDOWELL &
NASH 2012; RIVER & RICHARDSON 2016].
Weitere Maßnahmen zur Verringerung des Phosphoreintrags, der u. a. durch Oberflächen-
abfluss in Seen und Flüsse erfolgt, umfassen neben der Einrichtung von Schutzstreifen an Ge-
wässern das Anlegen von Feuchtgebieten oder Sedimentfallen [MCDOWELL & NASH 2012]. Bei
drainierten Nutzflächen, bei denen die Entwässerung über ein Rohrsystem erfolgt, kann eine
adsorptive Barriere am Ausfluss als Adsorbensschüttung oder an der Versickerungsstelle als
Adsorbens-Boden-Mischung eingerichtet werden [STONER ET AL. 2012; WENG ET AL. 2012].
Bei Starkregenereignissen soll damit eine deutliche Reduktion der Phosphorfracht innerhalb
der wenige Sekunden dauernden Passage erfolgen [ALLRED ET AL. 2017]. Die Auswahl eines
geeigneten Adsorbens steht im Zentrum einiger aktuell laufender Forschungsprojekte, da Drai-
nageabflüsse mit etwa 21 % nach der Erosion des Bodens (59 %) den zweitgrößten diffusen
Eintragspfad für Phosphor aus der Landwirtschaft darstellen [METZNER 2006].
2.3. Phosphor in der zentralen Abwasserreinigung
2.3.1. Phosphorentfernung an punktuellen Emissionsquellen
Die Entfernung von Phosphor an Punktquellen, wie z. B. Kläranlagen, wird meist im Vergleich
zu Maßnahmen in der Landwirtschaft als der einfachere Weg zur Reduktion der Einträge in
Gewässer gesehen.
Die Abwasserreinigung ist in Abhängigkeit von der Region unterschiedlich weit fortgeschrit-
ten. Weltweit werden etwa 80 % des Abwassers unbehandelt in die Umwelt abgegeben, in
einigen Entwicklungsländern sogar mehr als 95 %, sodass auch viele marine Ökosysteme
(245.000 km²) von zu hohen Phosphorkonzentrationen betroffen sind [WWAP 2017]. So wer-
den in Vietnam lediglich 60 % des Abwassers gesammelt und 10 % gereinigt [NGA 2017].
Dadurch finden sich auch in Küstenbereichen Phosphorkonzentrationen von ca. 0,4 mg/L, was
zu Algenblüten und Fischsterben führt [NGA 2017].
Das Ziel der Vereinten Nationen (UN) ist eine Halbierung der Emission des unbehandelten
Abwassers bis 2030 [WWAP 2017]. In vielen Staaten finden sich daher Grenzwerte für die
Phosphoremission am Ablauf von Kläranlagen (Tab. 2.1). Diese werden einerseits von einem
möglichst geringen, ökonomisch geprägten Aufwand gesteuert, wie mit 5 mg/L bspw. in In-
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dien. Andererseits gibt es sehr hohe Anforderungen im Sinne des Umweltschutzes, wie mit
0,009 mg/L (in trockenen Sommern) im Nordwesten der USA. Werden im nationalen Rahmen,
wie bspw. im Vereinigten Königreich (UK), auch für kleine Kläranlagen niedrige Grenzwerte von
0,1 mg/L P eingeführt, steigt bei herkömmlichen Verfahren der Fällmittelbedarf deutlich an, was
zu lokalem Mangel und Preissteigerungen führen kann [ESPP 2017e].
Tabelle 2.1.: Aktuelle und geplante Phosphor-Grenzwerte für behandeltes Abwasser
Kontinent Staat Anwendungsfall β(Pges) in mg/L Quelle
Afrika Südafrika - 1 MOOLLAN 2004
Amerika
USA
Nordwesten (tr. Sommer) 0,009...0,05 BARJENBRUCH 2015
Boise City, Idaho 0,07 ESPP 2017E
Dom. Rep.
GK 5 2 DOM. REP. 2001
GK 4 3 DOM. REP. 2001
Asien
China
Bestand 1...2 XIONG 2010
Neubau 0,5 REN 2012
Indien - 5 SINGH 2013
Südkorea
- 2 YEON 2008
- 0,1 CHOI 2011
Israel - 0,5 ZACH-MAOR 2011
Australien Australien GK 1 - South Australia 0,5 SOUTH AUSTR. 2016
Europa
UK
Bristol, Avon-Einzugsgebiet 1...2 ESPP 2017D
in Planung 0,1 ESPP 2017E
Schweden in Planung 0,2 GRUNDESTAM 2015
Schweiz empfindliche Vorfluter 0,2 SALZGEBER 2014
BRD
GK 5 - bundesweit 1 ABWV 2018
GK 5 - BY 0,5 BLFU 2013
GK 5 - BW 0,3 ROKA 2013
GK 5 - HE 0,2 HMUKLV 2015
SH (38 größte KA) 0,5 BARJENBRUCH 2015
GK 4 - bundesweit 2 ABWV 2018
GK 4 - BY 1 BLFU 2013
GK 4 - BW (< 40.000 EW) 1 ROKA 2013
GK 4 - HE 0,5 HMUKLV 2015
GK 4 - BW (> 40.000 EW) 0,3 ROKA 2013
GK 3 - BY 1,5 BLFU 2013
GK 3 - BW 1 ROKA 2013
GK 3 - HE 2 HMUKLV 2015
GK 2 - BW 1 ROKA 2013
GK 2 - HE 2 HMUKLV 2015
GK 2 - BY 2 BLFU 2013
GK 1 - BY, empf. Vorfluter 2 BLFU 2013
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Bei Spezialanwendungen, wie in Gewächshäusern, Reis- oder Ölmühlen, sind Phosphorkon-
zentrationen von bis zu 400 mg/L P nachweisbar [MUKHERJEE ET AL. 2015; YE ET AL. 2015;
ESPP 2016b]. Häusliches Abwasser enthält hingegen 4. . . 16,5 mg/L Phosphor, der zum größ-
ten Teil als gelöstes Orthophosphat, jedoch auch als Polyphosphate, organisch gebunden oder
partikulär vorliegt [GRAY ET AL. 2000; NAMASIVAYAM & SANGEETHA 2004; CABANAS 2009;
ZACH-MAOR ET AL. 2011; MANDEL ET AL. 2013; FICHTNER & RÖSKE 2015; ESPP 2018c]. Die
zentrale Abwasserreinigung wird in Deutschland meist durch eine Verfahrenskombination aus
mechanischer Vorreinigung, biologischer Reinigungsstufe und chemischer Fällung mit entspre-
chender Vor- und Nachbehandlung realisiert (Abb. 2.4). Deren Auswirkung auf die Phosphat-
fracht im Abwasser wird im Folgenden näher betrachtet.
Abbildung 2.4.: Abwasserbehandlung in kommunalen Kläranlagen mit Ansatzpunkten für Phos-
phorrecyclingstrategien (nach [MONTAG 2008])
Durch den Sandfang und die Vorklärung wird vor allem der partikulär gebundene Phosphor
mit anderen absetzbaren Stoffen entfernt. Danach gelangt das vorgereinigte Abwasser in das
Belebungsbecken, in dem der Abbau organischer Stoffe erfolgt. In dieser biologischen Reini-
gungsstufe erfolgt parallel die Umwandlung der Polyphosphate und des organisch gebundenen
Phosphors zu Orthophosphat [SALZGEBER 2014]. Das Orthophosphat wird im Anschluss be-
vorzugt mit Eisen(II)- und Eisen(III)-chlorid oder -sulfat gefällt. Aluminiumsalze sind aufgrund
ihrer ökotoxikologischen Wirkung umstritten, während Polyaluminiumsalze oder Kalkmilch nur
vereinzelt Anwendung finden [SALZGEBER 2014]. Die Fällung kann auch vor oder in der biolo-
gischen Reinigungsstufe erfolgen. Das behandelte, phosphatarme Ablaufwasser wird dem Vor-
fluter zugeführt. Der anfallende phosphathaltige, eisenreiche Schlamm wird anteilig entweder
rückgeführt oder eingedickt, ausgefault, anschließend entwässert und thermisch behandelt.
Einen alternativen, meist ergänzenden Ansatz in kommunalen Kläranlagen stellt die Biologi-
sche Phosphoreliminierung (Bio-P) dar. Hier werden bei der Umsetzung der biologischen Stufe
die Bedingungen so eingestellt, dass die Phosphorentfernung durch natürlich im Klärschlamm
vorkommende phosphatakkumulierende Organismen (PAO) unterstützt wird. Diese benötigen
leicht abbaubare organische Substrate und abwechselnd anaerobe und aerobe Bedingungen.
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Unter aeroben Bedingungen nehmen die PAO Phosphat auf und speichern dieses als energie-
reiches Polyphosphat. Unter anaeroben Bedingungen wird bei der Aufnahme und Speicherung
des organischen Substrats ein Teil des gespeicherten Polyphosphats verbraucht. Durch kon-
tinuierliche Ausschleusung eines Teils des Klärschlamms wird Phosphor aus dem Abwasser
entfernt, der in den PAO als Polyphosphat gespeichert ist.
2.3.2. Phosphorrückgewinnung
Die Novelle der Klärschlammverordnung [DEUTSCHER BUNDESTAG 2017] sieht eine verpflich-
tende Phosphorrückgewinnung für Kläranlagen ab einer Ausbaugröße von 50.000 EW bis 2032
vor. Dabei sollen aus der Asche mindestens 80 % bzw. aus dem Klärschlamm 50 % des Phos-
phors zurückgewonnen werden. Liegt die Phosphorkonzentration des Klärschlamms unterhalb
von 20 mg Phosphor je kg Trockenmasse (TM) oder die Ausbaugröße der Kläranlage unter-
halb von 50.000 EW ist auch nach 2032 eine bodenbezogene Verwertung des Klärschlamms
prinzipiell möglich.
Eine Vielzahl der entwickelten Verfahren zur Phosphorrückgewinnung setzt an zentralen Stel-
len der Abwasserbehandlung (vgl. Abb. 2.4) an, sodass verschiedene maximale Rückgewin-
nungsgrade erreichbar sind. MONTAG [2008] ermittelte, dass im Ablauf einer Kläranlage ohne
gezielte Phosphorentfernung (1) max. 50 % des der Kläranlage zugeführten Phosphors zu-
rückgewonnen werden können. In einer Kläranlage mit gezielter Phosphorentfernung (Bio-P
und/oder Fällung) gelangt der Großteil des Phosphors in den Rücklaufschlamm, sodass et-
wa 45 % des der Kläranlage zugeführten Phosphors jeweils aus dem Schlammwasser (2a)
oder dem Klärschlamm (2b, 3) zurückgewonnen werden könnten. Die Klärschlammasche nach
Monoverbrennung (4) ermöglicht die Rückgewinnung von 80 % [MONTAG 2008] bzw. 62 %
[MONTAG ET AL. 2015].
In Deutschland sind die Kläranlagen mit einer Ausbaustufe ab GK 4 zur gezielten Phosphat-
eliminierung durch Bio-P oder Fällung verpflichtet, sodass die Phosphorrückgewinnung im Klär-
anlagenablauf bisher kaum berücksichtigt wird. Einzelne Projekte in anderen Ländern wie Pho-
ReSe in Thessaloniki (Griechenland) [TOLKOU ET AL. 2015] und TL-Biofer in Cordoba (Spani-
en) [ESPP 2019b] setzen hier an. Stattdessen werden vor allem für die anderen Ansatzpunk-
te innerhalb einer Kläranlage Verfahren entwickelt und optimiert (Tab. 2.2). Dabei wird Phos-
phor in unterschiedlichen Formen (Magnesiumammoniumphosphat (Struvit), Calciumphospha-
te, Mono- und Diammoniumphosphat (MAP, DAP), phosphathaltige Schlacke, Phosphorsäure,
weißer Phosphor) zurückgewonnen [KABBE 2015; STEINMETZ 2016; KABBE 2017].
Verfahren zur Rückgewinnung des gelösten Phosphats (2a, b) sind bereits weltweit (Euro-
pa, USA, China, Japan) in mehr als sechzig großtechnischen Anlagen etabliert [KABBE 2017].
Die Motivation zu deren Anwendung liegt nicht in der Phosphorrückgewinnung sondern in der
Einsparung von Betriebskosten. Zu diesen Verfahren gehört AirPrex, das auch auf der Berliner
Kläranlage Waßmannsdorf installiert wurde. Neben Phosphat finden sich am Ansatzpunkt 2b
auch Magnesium und Ammonium, sodass in den Leitungssystemen Struvit (Magnesiumam-
moniumphosphat) auskristallisiert und diese mit der Zeit verstopft. Wird jedoch vorher Phos-
phor in Form von Struvit zurückgewonnen (bspw. durch das AirPrex-Verfahren), was durch
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pH-Anhebung und Magnesiumdosierung erreicht wird, verringert sich die Bildung von Ablage-
rungen. Die Kosten für die Instandhaltung, die Schlammeindickung und -entsorgung werden
dadurch gesenkt. Parallel können über den Vertrieb des zugelassenen, REACH-registrierten
Düngemittels Berliner Pflanze® weitere Einnahmen generiert werden. Der Wirkungsgrad bezo-
gen auf die Phosphorfracht im Kläranlagenzulauf ist jedoch mit ca. 5 % gering. [HEINZMANN &
LENGEMANN 2014]
Tabelle 2.2.: Übersicht über den Entwicklungsstand verschiedener Verfahren zur P-Rückge-
winnung (aktualisiert und ergänzt nach [KABBE 2015; STEINMETZ 2016; KABBE
2017; GORAZDA ET AL. 2018; ESPP 2018a,b, 2019c; EUROPATICKER 2019])
Schlamm(-wasser) Schlamm (eingedickt) Asche
Ansatzpunkt 2a, 2b 3 4
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Bei den Verfahren zur Asche- oder Schlammbehandlung muss der Phosphor aus dem ge-
fällten Eisenphosphat extrahiert werden. Dies geschieht überwiegend durch saure Extraktion,
bei der auch ein Großteil der gebundenen Schwermetalle gelöst wird. Hier müssen gesonderte
Maßnahmen ergriffen werden, die eine Verschleppung dieser ins Düngemittel vermeiden. So
extrahieren TAKASHIMA ET AL. [ESPP 2016a] erst schwefelsauer und fällen dann als Eisen-
phosphat, gefolgt von einer Natriumhydroxidextraktion mit abschließender Calciumphosphat-
fällung.
Ein anderer Ansatz wird beim Mephrec®-Verfahren genutzt. Hierbei handelt es sich um ein
metallurgisches Verfahren, bei dem Phosphor in Form einer calciumphosphatreichen Schlacke
zurückgewonnen wird. Der Klärschlamm wird zuerst brikettiert und anschließend im Schacht-
ofen durch Schmelzvergasung in Rohgas, Schlacke und eisenmetallische Schmelze umgewan-
delt. Während das Eisen zur Stahlherstellung und das Rohgas zur Energiegewinnung genutzt
werden, wird die calciumphosphathaltige Schlacke vor der Verwertung als Mephrec®-Phosphat
granuliert. [MALLON 2016]
Die vorgestellten Verfahren sind für große Stoffströme bei gezielter Phosphorentfernung
entwickelt worden und lassen sich höchstens eingeschränkt auf kleinere Anlagen und Klein-
kläranlagen ohne gezielte Phosphorentfernung anwenden. Insbesondere in ländlich geprägten
Regionen wie dem Bundesland Mecklenburg-Vorpommern sind jedoch Anlagen der GK 1...3
für zwei Drittel der Phosphateinträge aus Kläranlagen in die Umwelt verantwortlich [EUWID
2018a]. Dadurch wird die Entwicklung eigenständiger Verfahren notwendig, die beispielsweise
am phosphorreichen Kläranlagenablauf ansetzen.
2.4. Kleinkläranlagen zur Abwasserbehandlung und
Phosphorentfernung
2.4.1. Abwasserbehandlung in Kleinkläranlagen
Kleinkläranlagen (KKA) sind Anlagen zur lokalen Behandlung des Abwassers einzelner Häu-
ser oder Straßenzüge (4 bis 50 EW). Sie werden in der Regel vom Hausbesitzer betrieben,
d. h. dieser hat täglich sowie monatlich verschiedene Kontrollen durchzuführen. In Abhängigkeit
vom angewendeten Verfahren erfolgen zwei- bis dreimal jährlich fachkundige Kontrollen durch
ein Wartungsunternehmen, um die Einhaltung der gesetzlichen Vorschriften zu dokumentie-
ren. KKA gelten allgemein als funktionstüchtig, wenn der Anlagentyp während der einjährigen
Testphase des Deutschen Instituts für Bautechnik (DIBt) die entsprechenden Anforderungen
bestanden hat.
Während jeder dritte Nordamerikaner auf eine KKA zurückgreift [NILSSON ET AL. 2013a],
sind in Europa etwa 86 % der Bevölkerung an die zentrale Abwasserbehandlung angeschlos-
sen [EUROSTAT 2017a,b]. In Deutschland liegt dieser Anteil mit 96 % deutlich höher [EUROSTAT
2017a], während die restlichen 4 % der Bevölkerung u. a. 1,3 Mio. KKA zur Abwasserbehand-
lung nutzen [HAIMANN 2009]. Diese sorgen für einen diffusen Phosphateintrag, da in den letz-
ten Jahren lediglich die Einrichtung einer biologischen Reinigungsstufe staatlich gefordert und
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gefördert wurde [EUWID 2018b]. Der Anschlussgrad der Bevölkerung schwankt innerhalb der
Bundesrepublik mit der Bevölkerungsdichte zwischen 78,8 % in Thüringen und 99,9 % in Bre-
men [DESTATIS 2018]. Obwohl „insbesondere im ländlichen Raum [...] Kleinkläranlagen [...]
keine Übergangslösung sondern dauerhafter Bestandteil der Abwasserentsorgung sein“ wer-
den [G. Stich (Bildungs- und Demonstrationszentrum für dezentrale Abwasserentsorgung), zit.
nach HAIMANN 2009], gibt es bspw. auch auf dem Gebiet der Stadt Dresden mehr als 650 KKA.
Die Ausbaugrößen der KKA, deren Häufigkeit in Abb. 2.5a am Beispiel Bayerns dargestellt
ist, liegen meist bei 4 bis 8 EW. Die Abwasserbehandlung in den meisten KKA ist wie bei großen
Anlagen im Wesentlichen in die drei Abschnitte mechanische Stufe/Vorklärung, biologische
Reinigung und Nachklärung gegliedert. Dabei werden etwa 15 % des Phosphors im Zulauf
durch die mechanische Stufe, sowie weitere 25 % innerhalb der biologischen Stufe entfernt
[METZNER 2006]. In Abhängigkeit vom Typ unterscheiden sich die einzelnen Verfahren, deren
Häufigkeit in Abb. 2.5b am Beispiel des Freistaates Bayern dargestellt ist.
Abbildung 2.5.: Verteilung der im Freistaat Bayern betriebenen KKA nach Ausbaugröße (a) und
Verfahrenstyp (b) (nach [SCHRANNER 2014])
Die meistgenutzten KKA-Systeme sind Belebungsanlagen, zu denen die Sequenced-Batch-
Reactor-(SBR-)Anlagen zählen. Sie sind großen Kläranlagen nachempfunden und werden auch
unter der Bezeichnung Belebtschlammverfahren geführt. In der Vorklärung werden aufschwim-
mende und absetzbare Bestandteile entfernt. In der nachfolgenden Stufe erfolgt der biologische
Abbau der organischen Substanzen durch Mikroorganismen unter Belüftung in einer Suspen-
sion aus vorgeklärtem Zulauf und rückgeführtem Schlamm aus der Nachklärung. In Abhän-
gigkeit vom Verfahren wird das Wachstum der Mikroorganismen durch stationäre oder mobile
Aufwuchskörper unterstützt. Danach gelangt die Suspension in das Nachklärbecken, in dem
sich der Schlamm mit den Mikroorganismen absetzt. Während das geklärte Abwasser versi-
ckert oder dem Vorfluter zugeführt wird, erfolgt eine anteilige Rückführung des Belebtschlamms
in die biologische Stufe. Genau wie im Vorklärbecken sammelt sich auch im Nachklärbecken
Schlamm an, der in regelmäßigen Abständen abgepumpt und als Klärschlamm entsorgt wer-
den muss.
Die Beschickung der biologischen Stufe kann sowohl kontinuierlich durch Überlauf als auch
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diskontinuierlich erfolgen. Das SBR-Verfahren ist ein Spezialfall der Belebungsanlagen mit dis-
kontinuierlicher Beschickung. Mit dem Erreichen eines definierten Füllstands des vorgeklärten
Abwassers in der biologischen Kammer beginnt ein Reinigungszyklus, der im Wesentlichen
die Prozessschritte Mischen, Belüften, Sedimentieren und Klarwasserabzug enthält. Da auch
die letzten beiden Schritte in der biologischen Kammer stattfinden, kann in einem Zweikam-
mersystem gearbeitet werden, sodass die Belebtschlammrückführung entfällt. Problematisch
ist hier vor allem, dass die meisten KKA mit Unterlast fahren, d. h. 8 EW-Anlagen werden mit
durchschnittlich 4,5 EW ausgelastet [SCHRANNER 2014]. Zusätzlich treten saisonal bedingt Be-
triebsunterbrechungen auf, sodass die Gefahr des Absterbens der Mikroorganismen besteht,
was bei kontinuierlich betriebenen Verfahren mit regelmäßiger Belüftung seltener auftritt.
Gegenüber den oben dargestellten technischen Verfahren sind naturnahe Verfahren wie
Pflanzenkläranlagen unempfindlicher gegenüber Betriebsschwankungen. Sie haben jedoch
aufgrund ihrer naturnahen Umsetzung einen sehr hohen Platzbedarf gegenüber den Belebt-
schlammverfahren. Nach der Vorklärung erfolgen bei diesen Verfahren die biologische Stufe
und Nachklärung in einem bepflanzten Bett. Dabei bewirken Pflanzen, Mikroorganismen und
gegebenenfalls das Bodensubstrat die Reinigung des Abwassers. Hier fällt lediglich in der Vor-
klärung Klärschlamm an, der entsorgt oder verwertet werden muss.
Die oben beschriebenen Verfahren zielen hauptsächlich auf einen Abbau der organischen
Kohlenstoffverbindungen, d. h. eine Reduktion des chemischen (CSB) und biologischen Sauer-
stoffbedarfs (BSB), ab und werden daher vom DIBt mit der Ablaufklasse „C“ geführt. In Abhän-
gigkeit vom Anlagenstandort müssen weitere Anforderungen, wie Ammonium- oder Nitratab-
bau (Ablaufklassen „N“ und „D“) erfüllt werden, die sich in den entsprechenden Ablaufklassen
der KKA widerspiegeln (Tab. 2.3). Für eine Wiederverwendung muss das Abwasser zusätzlich
hygienisiert werden (Ablaufklasse „+H“). Etwa 1 % der KKA in Bayern war 2013 mit einer Stufe
zur spezifischen Phosphoreliminierung „+P“ ausgestattet [SCHRANNER 2014].
Tabelle 2.3.: Ablaufklassen in Kleinkläranlagen [FLASCHE & PANCKOW 2013]
Ablaufklasse Bedeutung
C - Kohlenstoffabbau - Verringerung von CSB (< 150 mg/L) und BSB5 (< 40 mg/L)
N - Nitrifikation
- Anforderungen Klasse C
- Oxidation von Ammonium zu Nitrat (< 10 mg/L NH4-N)
D - Denitrifikation
- Anforderungen Klasse N
- Reduktion von Nitrat zu molekularem Stickstoff (< 25 mg/L Nanorg)
+P - P-Eliminierung - Verringerung der Phosphorkonzentration (< 2 mg/L Pges)
+H - Hygienisierung - Entfernung fäkalcoliformer Keime bzw. E. coli (< 100 je 100 mL)
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2.4.2. Phosphorentfernung in Kleinkläranlagen
Den Schwerpunkt der Motivation zur Phosphorentfernung in KKA stellen die Anforderungen
der EU-WRRL dar. Kleinkläranlagen sind in Mecklenburg-Vorpommern für etwa 4 % des ge-
samten Phosphoreintrags verantwortlich [TRÄNCKNER ET AL. 2016]. Wird ausschließlich der
Phosphateintrag durch Abwasserbehandlungsanlagen berücksichtigt, liegt der Anteil der KKA
bei 18 % und belegt, dass KKA als diffuse Quellen maßgeblich zur Eutrophierung von Ge-
wässern beitragen. Begründet liegt dies darin, dass die meisten Bundesländer für die Phos-
phorentfernung aus Abwasser bisher lediglich die Grenzwerte der ABWV [2018] umsetzen.
Baden-Württemberg, Bayern, Hessen und Schleswig-Holstein stellen vor dem Hintergrund der
EU-WRRL strengere Anforderungen auf (vgl. Tab. 2.1). Besonders anspruchsvoll ist die Vorga-
be des Freistaates Bayern bzgl. der GK 1, d. h. auch KKA, die sich im Einzugsgebiet sensibler
Gewässer befinden. Hier muss ein Grenzwert von 2 mg/L P eingehalten werden, welcher sich
mit dem Richtwert des DIBt für die Reinigungsstufe „+P“ in KKA deckt [BLFU 2013].
Die Rückgewinnung des entfernten Phosphors spielt bei der dezentralen Abwasserbehand-
lung eine untergeordnete Rolle, was die Abschätzung in Tab. 2.4 belegt. Dezentrale Anlagen in
Deutschland weisen aufgrund der vergleichbar niedrigen Phosphorfracht im Zulauf ein geringes
Rückgewinnungspotenzial von 224 t/a auf, während das Potenzial bei zentraler Abwasserbe-
handlung um den Faktor 24 höher liegt. Im Gegensatz zu größeren Anlagen lässt auch die No-
velle der Klärschlammverordnung eine bodenbezogene Verwertung oder Mitverbrennung des
Klärschlamms aus KKA zu [MONTAG ET AL. 2015] und regt nicht zur Phosphorrückgewinnung
an.
Tabelle 2.4.: Phosphorrückgewinnungspotenzial aus häuslichem Abwasser in Deutschland und




Anschlussgrad 85,9 % 96 %
P-Fracht zentral 36.625 t/a 5.409 t/a
P-Fracht dezentral 6.003 t/a 224 t/a
Die Industrie benötigt neue Lösungen für eine spezifische Phosphorentfernung insbesondere
in kleinen Kläranlagen [ESPP 2017a]. Obwohl bis zu 40 % des Phosphors in der mechanisch-
biologischen Kläranlage entfernt werden [RAPTOPOULOU ET AL. 2016b], liegt die Ablaufkon-
zentration typischerweise bei 13,8 ± 3,7 mg/L P [SCHÖPKE ET AL. 2013], sodass weitere Maß-
nahmen zum Erreichen eines Grenzwertes von 2 mg/L P notwendig sind.
Während Trenntoiletten v. a. bei einem Neubau realisierbar sind, weisen biochemische Ver-
fahren wie Biofilter [PILTZ & MELKONIAN 2017] oder Membranbiorektoren [GENZ ET AL. 2004]
die Nachteile einer hohen Schlammproduktion, eines hohen Kontrollbedarfs und ggf. der Not-
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wendigkeit einer zusätzlichen Kohlenstoffquelle auf [ZHU ET AL. 1997; YOO ET AL. 2006]. Au-
ßerdem haben sie wie Pflanzenkläranlagen [ZHU ET AL. 1997; YOO ET AL. 2006] einen er-
höhten Platzbedarf [URANO & TACHIKAWA 1991; MONTAG ET AL. 2015]. Kapazitive Entionisie-
rung [RITTMANN ET AL. 2011], Elektrodialyse [HUANG ET AL. 2008], Umkehrosmose [HUANG
ET AL. 2008] und magnetische Abtrennung [CLARK & KELLER 2012; MANDEL ET AL. 2013;
DRENKOVA-TUHTAN ET AL. 2017] besitzen ebenfalls einen hohen Kontrollaufwand und Ener-
giebedarf.
Für KKA wurde wie bei zentraler Abwasserbehandlung eine chemische Fällung entwickelt.
Diese birgt jedoch mehrere Risiken, weil sie insbesondere im Einzugsgebiet sensibler Ge-
wässer eingesetzt wird. Die Verwendung der Fällungschemikalien führt einerseits zur Aufsal-
zung des Gewässers, andererseits werden auch Schwermetalle ins Gewässer eingetragen,
da es sich bei den verwendeten Salzen und deren Lösungen meist um Abfallprodukte han-
delt [MONTAG 2008]. Weiterhin machen der erhöhte Schlammanfall, der hohe Wartungsauf-
wand wegen starker saisonaler Schwankungen sowie steigende Kosten für Betrieb, Wartung
und Austausch der empfindlichen Dosiereinheit das Verfahren unattraktiv [PELEKA & DELIYAN-
NI 2009], da normalerweise fachkundige Wartungen lediglich zwei- bis dreimal im Jahr er-
folgen [SCHRANNER 2014]. Vergleichsuntersuchungen in Großbritannien verdeutlichten, dass
erst durch intensiv geschultes Personal, eine detaillierte Anpassung der Anlage an die Gege-
benheiten vor Ort und einen hohen Überwachungs- und Wartungsaufwand eine zuverlässige
Einhaltung der Ablaufkonzentration mit Fällungsverfahren erreicht werden kann [ESPP 2019f].
Gerade bei für KKA typischen Schwankungen in Menge und Zusammensetzung des zulaufen-
den Abwassers erwies sich die Fällung als problematisch.
Während Ionenaustauscher meist eine unzureichende Selektivität besitzen, weist das Ver-
fahren der Adsorption im Festbettadsorber eine Vielzahl von Vorteilen auf [LIBERTI ET AL. 1981;
URANO & TACHIKAWA 1991; ZHANG ET AL. 2009; SCHÖPKE ET AL. 2013; KALAITZIDOU ET AL.
2016; SIBRELL & KEHLER 2016; LIN ET AL. 2017]:
• einfacher Betrieb





• niedrige Energie- bzw. Betriebskosten
• kein Chemikalieneinsatz, keine Chemikalienlagerung
• keine zusätzliche Schlammproduktion
• keine pH-Anpassung
• verbesserte Langzeitaktivität bei halbkontinuierlichem Betrieb
• Unempfindlichkeit gegenüber toxischen Substanzen
• einfache Phosphorrückgewinnung
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Der Einbau eines Festbettadsorbers wirkt sich auch positiv auf die Wasserqualität insgesamt
aus. Insbesondere gelöster organischer Kohlenstoff (DOC) in Form von Substanzen mit UV-
aktiven, chromophoren Gruppen, aber auch Spurenstoffe wie Acesulfam werden im Filter durch
Sorption zurückgehalten [DRECHSEL ET AL. 2015; MÜLLER ET AL. 2015]. Weiterhin bilden sich
im Festbettadsorber unterschiedliche Redox-Bedingungen heraus, die vielseitige Abbaume-
chanismen ermöglichen. Während im oxischen Bereich am Adsorbereingang der Abbau der
leicht oxidierbaren Anteile des DOC erfolgt, bildet sich durch den Sauerstoffverbrauch in der
Nähe des Adsorberausgangs eine anoxische Zone, innerhalb der ebenfalls spezifische Ab-
baupfade realisiert werden können [MÜLLER ET AL. 2015]. In Abhängigkeit von der Filterge-
schwindigkeit ist zusätzlich mit einer Betthöhe von 70...80 cm die Entfernung von E. coli um
bis zu vier Log-Stufen umsetzbar [SCHNEIDER & PREUSS 2015]. Aus diesen Gründen wurde
für diese Dissertation das Verfahren der technischen Adsorption ausgewählt, das im folgenden
Abschnitt näher betrachtet wird.
2.5. Technische Adsorption
2.5.1. Adsorptionsgleichgewicht
Beim Verfahren der technischen Adsorption wird die Anlagerung des Adsorptivs Phosphat an
die Adsorbensoberfläche angestrebt. Der Rückhalt an einer Oberfläche kann im Wesentlichen
auf zwei Arten erfolgen, die sich anhand der Bindungsstärke unterscheiden. Bei der schwä-
cheren Physisorption sind die Wechselwirkungen mit der Oberfläche physikalischer Natur, z. B.
elektrostatische Coulomb-Wechselwirkungen oder van-der-Waals-Kräfte. Die zwischen Adsor-
bens und Adsorptiv wirkenden Wechselwirkungen sind unabhängig von deren chemischer Na-
tur, sodass auch der Begriff der „unspezifischen Adsorption“ verwendet wird. Bei dieser Art der
Bindung bleibt außerdem die Hydrathülle des Adsorptivs erhalten. Es befinden sich stets Was-
sermoleküle zwischen Oberfläche und Adsorptiv, sodass insbesondere bei der Modellierung
chemischer Gleichgewichte von außersphärischen Komplexen (Abb. 2.6) gesprochen wird. Die-
se konkurrieren mit den Ionen des Elektrolyten um Adsorptionsplätze.
Im Gegensatz zur Physisorption werden bei der Chemisorption chemische Bindungen gebil-
det, bei denen Adsorptionsenthalpien von mehr als 50 kJ/mol auftreten. Die Wechselwirkun-
gen sind abhängig von der chemischen Natur des Adsorptivs und des Adsorbens, und damit
eine spezifische Adsorption. Hier spielen Lewis-Säure-Base-Wechselwirkungen eine Rolle, die
auch der Komplexbildung in Lösung zugrunde liegen, sodass von innersphärischen Komplexen
(Abb. 2.6) gesprochen wird. Phosphat ist dabei der Ligand und das Metallatom an der Adsor-
bensoberfläche fungiert als Koordinationszentrum. Die Bildung innersphärischer Komplexe ist
mit einer Veränderung der Oberflächenladung verbunden, während unspezifisch adsorbierte
Ionen lediglich die Oberflächenladung kompensieren [SIGG 1980]. Bei der technischen Ad-
sorption ist die spezifische und damit selektive Adsorption des Phosphates gewünscht.
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Abbildung 2.6.: Außer- und innersphärische Komplexe
Die Adsorption wird durch die drei Faktoren Matrix, Adsorptiv und Adsorbens maßgeblich
beeinflusst. Bei der Matrix spielt vorrangig der pH-Wert für die Lage des Adsorptionsgleichge-
wichts eine Rolle, aber auch Fremdionen können die Phosphatadsorption unterstützen (Kat-
ionen) oder um Adsorptionsplätze konkurrieren (Anionen).
Der pH-Wert des zu behandelnden Wassers beeinflusst die dominierenden Phosphatspezies
und damit die Bindungsform am Adsorbens. Während bei niedrigen pH-Werten die ortho-
Phosphorsäure und bei hohen pH-Werten Phosphat dominieren, liegen im Anwendungsbereich
des biologisch gereinigten Abwassers (pH = 6...8 [NÜRNBERG 2020b]) Hydrogen- und Dihydro-
genphosphat im Gleichgewicht vor (Abb. 2.7). Mit steigender negativer Ladung des Ions steigt
die Affinität für positiv geladene Oberflächen. Neben diesen Adsorptiveigenschaften beeinflus-
sen auch die Struktur, Löslichkeit und Konzentration die Beladung im Gleichgewicht.
Abbildung 2.7.: pH-Abhängigkeit der Phosphatspeziation
Das Adsorbens sollte für eine hohe Adsorptionskapazität eine zum Adsorptiv passende
Oberflächenladung aufweisen sowie über eine große Anzahl an freien Adsorptionsplätzen ver-
fügen. Während letzteres meist proportional zur spezifischen Oberfläche ist, wird die Oberflä-
chenladung vom pH-Wert der Matrix beeinflusst. Unter Idealbedingungen gibt es einen pH-
Wert, bei dem sich die einzelnen Oberflächenladungen ausgleichen und die Nettooberflächen-
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ladung neutral ist. Als Maß hierfür wird häufig der „point of zero charge“ (pHpzc) angegeben.
Liegt der pH-Wert unterhalb dieses Wertes, ist die Gesamtladung der Oberfläche positiv und
unterstützt die spezifische und unspezifische Adsorption von Anionen wie Phosphat. Im Be-
reich des pHpzc dominiert die spezifische Adsorption (Abb. 2.8). Liegt der pH-Wert oberhalb,
erfolgt die elektrostatische Abstoßung der Anionen von der Oberfläche. Dieser Effekt wird bei
der Regenerierung von anionenbeladenen Adsorbentien genutzt.
Abbildung 2.8.: Protonierungsgrad der Oberfläche in Abhängigkeit vom point of zero charge
(pHpzc)
Die Beschreibung des Adsorptionsgleichgewichts erfolgt mit Hilfe von Gleichgewichtsiso-
thermen. Die sich aus der Anfangskonzentration des Adsorptivs (β0(P)) einstellende Gleich-
gewichtskonzentration (βeq(P)) und die Gleichgewichtsbeladung des Adsorbens (qeq(P)) sind
abhängig vom Verhältnis aus dem eingesetzten Volumen (V ) an Lösung und der Adsorbens-




· (β0(P)− βeq(P)) (2.1)
Wird dieses Verhältnis durch Änderung der Adsorbensmasse oder des Lösungsvolumens
variiert und qeq in Abhängigkeit von βeq aufgetragen, entsteht eine Isotherme. Diese kann
mathematisch beschrieben werden. Unter den Einzelstoffisothermengleichungen werden die
empirisch abgeleitete Freundlich-Isotherme (Gl. 2.2) und die von einer Monolagenadsorption




Dabei ist der Freundlich-Koeffizient (KF ) ein Maß für die Adsorbenskapazität, während der
Exponent (0 < nF < 1) die Krümmung der Isotherme beschreibt. Die Beschreibung der Phos-
phatadsorption in wässrigen Systemen ist in den meisten Fällen mit dieser Gleichung mit hoher





Die Langmuir-Isotherme wird in der Literatur gern verwendet, um mögliche Maximalbela-
dungen (qm) für getestete Adsorbentien anzugeben und mit anderen Studien zu vergleichen.
Problematisch ist hierbei, dass sich häufig bei höheren Konzentrationsbereichen auch die mit
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der Langmuir-Gleichung ermittelte Maximalbeladung erhöht. Zum Vergleich ist eine aus der
am besten passenden Modell-Isotherme (z. B. Langmuir- oder Freundlich-Isotherme) ermit-
telte Gleichgewichtsbeladung besser geeignet, deren zugehörige Gleichgewichtskonzentration
im praktisch relevanten Bereich liegt.
2.5.2. Adsorptionsmodellierung
Zur Modellierung der Phosphatadsorption in Wasser werden in der Literatur häufig Model-
le herangezogen, welche die Oberflächenkomplexbildung als Grundlage verwenden (Basic
Stern Model, constant capacitance model, diffuse double layer model, triple layer model, four-
layer model, CD-MUSIC (charge distribution multi site complexation)) und mit einer Trans-
portmodellierung verknüpfen [CHIBOWSKI & JANUSZ 2002; CORNELL & SCHWERTMANN 2003;
KASPRZYK-HORDERN 2004]. Im Idealfall werden dieser Art Modelle die bekannten Adsorbens-
eigenschaften und die exakte Matrixzusammensetzung vorgegeben, sodass ohne experimen-
tellen Aufwand eine Vorhersage für den Adsorptionsprozess und die technische Auslegung
erfolgen kann. Das gleiche Modell wäre dann für verschiedene Matrixzusammensetzungen an-
wendbar. Da jedoch noch nicht alle Einflüsse abschließend untersucht sind, muss bei der An-
wendung des Modells eine aufwendige Kalibrierung für jedes Adsorbens und jedes potenzielle
Adsorptiv in der Matrix anhand systematischer experimenteller Untersuchungen durchgeführt
werden [HANSMANN & ANDERSON 1985]. Hinzu kommt je nach Art des angewendeten Modells,
dass für die Abbildung experimenteller Daten häufig mehr Oberflächenspezies angenommen
werden müssen, als sich analytisch nachweisen lassen [RIETRA ET AL. 1999b].
Eine Alternative stellen matrixabhängige Ansätze wie das Homogenous Surface Diffusion
Model (HSDM) oder dessen Spezialfall, das Linear Driving Force (LDF)-Modell, dar. Hierfür
wird im Labormaßstab für ein Adsorbens mit der vorgegebenen Matrix eine Isotherme aufge-
nommen und die Kinetik ermittelt. Damit kann für den vorliegenden Einzelfall eine Prognose
erstellt werden, eine Übertragung der Ergebnisse auf andere Szenarien ist begrenzt möglich.
LDF-Modell
Die matrixabhängigen Ansätze zur Modellierung von Durchbruchskurven basieren auf der Mas-
senbilanz eines Festbettadsorbers. Adsorptiv, das durch Advektion in den betrachteten Bereich
transportiert wird, kann adsorbiert werden oder gelöst in den Poren vorliegen. Die Dispersion
wird aufgrund der hohen Fließgeschwindigkeiten bei der technischen Adsorption vernachläs-
sigt. Daraus kann die differentielle Massenbilanzgleichung (Gl. 2.4) formuliert werden. Der erste
Term beschreibt den Teil der Advektion mit der linearen Filtergeschwindigkeit (vF ), der Konzen-
tration (β) und dem Weg (z). Der zweite Term mit der Bettporosität (εb) und der Zeit (t) be-
rücksichtigt die in den Zwischenräumen zwischen den Adsorbenskörnern befindliche wässrige












Die Adsorption verläuft in vier Teilschritten. Das Adsorptiv wird zuerst innerhalb der Lösung
in die Nähe des Adsorbenskorns transportiert (Advektion), diffundiert durch den Flüssigkeits-
film (Filmdiffusion), welcher das Adsorbenskorn umgibt (Abb. 2.9), und weiter ins Innere des
Adsorbenskorns (Korndiffusion), wo es abschließend adsorbiert. Geschwindigkeitsbestimmend
sind dabei die beiden Diffusionsprozesse.
Abbildung 2.9.: Annahmen für die Ausprägung der Triebkräfte der Film- (ṅF ) und Korndiffusion
(ṅs) am sphärischen Adsorbenskorn im LDF-Modell (nach [WORCH 2012])
Für den ersten Diffusionsschritt, die äußere Filmdiffusion, wird eine lineare Konzentrations-







Unter der vereinfachenden Annahme sphärischer Partikel mit dem Radius rp gilt für die spe-





Dabei wird die Bettporosität εb aus der Bettdichte ρb und der scheinbaren Partikeldichte ρp,






Der Stofftransportkoeffizient der Filmdiffusion kf kann aus der Sherwood-Zahl Sh und dem





Zur Berechnung der Sherwood-Zahl gibt es eine Vielzahl von Korrelationen (vgl. [WORCH






















Die Reynolds-Zahl Re ergibt sich aus der linearen Filtergeschwindigkeit, dem Partikeldurch-











Die Korndiffusion setzt sich aus den Teilschritten der Oberflächen- und der Porendiffusion
zusammen, beide Prozesse sind jedoch nicht vollständig getrennt voneinander bestimmbar.
Daher wird von einer effektiven Korndiffusion ausgegangen, die als Oberflächendiffusion an-
genommen wird. Für diese wird auf der Grundlage einer vereinfachten Massenbilanz unter
der Annahme einer linearen Triebkraft (linear driving force, Abb. 2.9) für die in Richtung des
Adsorbenskerns abnehmende Beladung folgende Transportgleichung angesetzt:
∂q
∂t
=k∗s · (qs−q̄) (2.14)
Die Beladung am Partikelrand qs kann mit Hilfe der Freundlich-Isotherme (Gl. 2.2) anhand





Der effektive volumetrische Stofftransportkoeffizient der Oberflächendiffusion k∗s ist oft ab-
hängig von der mittleren Beladung q̄, was mit dem Koeffizienten ω berücksichtigt werden kann:
k∗s=ks(0) · e
(ω·q̄) (2.16)
Der volumetrische Stofftransportkoeffizient der Oberflächendiffusion ks(0) und ω lassen sich
experimentell im Differentialkreislaufreaktor bestimmen.
Mit Hilfe des hier vorgestellten Modells können im nächsten Kapitel Prognosen für verschie-




3. Potenziell geeignete Materialien zur
Phosphatadsorption in Kleinkläranlagen -
Adsorbensauswahl
Abbildung 3.1.: Untersuchte Adsorbentien
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3.1. Stand der Forschung
Für die Phosphatentfernung im Festbettadsorber wird ein Material benötigt, das eine hohe Be-
ständigkeit und mechanische Stabilität aufweist, und dabei möglichst selektiv in großer Menge
Phosphat bindet. Im Optimalfall lässt sich das Phosphat im Anschluss einfach und effektiv
desorbieren, sodass das Material erneut in vollem Umfang für die Phosphatentfernung zur Ver-
fügung steht. Vor allem seit den 1990er Jahren wurde eine Vielzahl von Materialien, die in
Abb. 3.2 systematisiert dargestellt ist, entwickelt und bezüglich der Phosphatadsorption unter-
sucht. Die Anforderungen können sowohl Adsorbentien als auch Ionenaustauscher, aber auch
Hybridmaterialien aus diesen beiden erfüllen. Die einzelnen Gruppen werden nun im Folgen-
den kurz vorgestellt. Ausführliche Informationen in Bezug auf die Gleichgewichtsbeladung der
einzelnen Materialien finden sich im Anhang A.1.1.
3.1.1. Ionenaustauscher
3.1.1.1. Klassische Ionenaustauscher
Ende der 1970er Jahre wurde in Italien die Anwendung klassischer stark- bzw. schwachbasi-
scher Anionenaustauscher zur Phosphatentfernung im Zuge der Nährstoffrückgewinnung aus
Abwasser im REM-NUT-Prozess getestet [LIBERTI ET AL. 1979]. Während in entionisiertem
Wasser hohe Phosphatbeladungen erreichbar sind, ist die Phosphatentfernung in eutrophem
Wasser oder Abwasser deutlich geringer [LIBERTI ET AL. 1977]. Bei den schwach basischen
Ionenaustauschern konnte dies auf eine Konkurrenz zwischen Phosphat und Sulfat zurückge-
führt werden, während bei den stark basischen Ionenaustauschern Sulfat, Nitrat und Chlorid
besser als Phosphat zurückgehalten werden [LIBERTI ET AL. 1977; AWUAL & JYO 2011; ZHENG
ET AL. 2011]. So sinkt die Kapazität eines stark basischen Ionenaustauschers von 38 mg/g im
entionisierten Wasser auf 2,4 mg/g im eutrophen Wasser [LI ET AL. 2012a]. Zusätzlich lässt
sich bei Ionenaustauschern eine Inaktivierung durch Carbonat [LIBERTI ET AL. 1979] und DOC
(dissolved organic carbon) [ZHENG ET AL. 2011] beobachten. Dies wirkt sich auch negativ auf
die Regenerierbarkeit aus, sodass ZHENG ET AL. [2011] einen deutlichen Kapazitätsverlust von
etwa 1/6 nach vier Regenerierungen beobachteten.
3.1.1.2. Schichthydroxide
Bei der auch natürlich vorkommenden Gruppe der Schichthydroxide (hydrotalcitähnliche Ver-
bindungen, layered double hydroxides (LDH)) handelt es sich um Materialien, die aus sich ab-
wechselnden Metallhydroxidschichten und ladungsausgleichenden Schichten aus Wasser und
Anionen bestehen. In den Metallhydroxidschichten sind jeweils zwei- und dreiwertige Metal-
le eingebunden, wobei vor allem Zink und Magnesium als zweiwertige Metalle und Aluminium
oder Eisen als dreiwertige Metalle vorkommen. Bei der Phosphatbindung wird Phosphat gegen
die jeweilig vorliegenden Anionen (v. a. Chlorid, Carbonat und Nitrat) ausgetauscht. Abhängig
von der Zusammensetzung des LDH und dem vorliegenden pH-Wert werden bis zu 93 mg/g P
selektiv gegenüber Sulfat, Chlorid und Nitrat gebunden [WANG ET AL. 2007; HE ET AL. 2010;
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Abbildung 3.2.: Systematik der Adsorbentien und Ionenaustauscher zur Phosphatentfernung
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TRIANTAFYLLIDIS ET AL. 2010; CHITRAKAR ET AL. 2011]. Insbesondere Carbonat hingegen
stört die Phosphatadsorption oder unterbindet sie in vielen Fällen ganz [BADREDDINE ET AL.
1999; PARK ET AL. 2010]. Dieser Fakt und die geringe Regenerierbarkeit mit klassischen Rege-
nerierlösungen von Natriumchlorid, -hydroxid oder -carbonat [KUZAWA ET AL. 2006; CHITRA-
KAR ET AL. 2010; SHIMAMURA ET AL. 2012; YU ET AL. 2015] sprechen gegen einen Einsatz in
der Abwasserbehandlung.
Durch die thermische Behandlung von LDH werden poröse Mischoxide erzeugt, wobei die
konkrete Struktur von der Calcinierungstemperatur abhängt. Während der Calcinierung einge-
baute Anionen werden zukünftig bevorzugt adsorbiert [TRIANTAFYLLIDIS ET AL. 2010], sodass
höhere Beladungen von bis zu 350 mg/g P erreicht werden. Allerdings wirkt sich dies negativ
auf die Stabilität, bis zur partiellen Auflösung des calcinierten LDH im Zuge der Regenerierung,
aus [TRIANTAFYLLIDIS ET AL. 2010]. Stabile Calcinierungsprodukte liegen bei ähnlichen Kapa-
zitäten wie unbehandelte LDH und weisen meist eine noch geringere Regenerierbarkeit auf [LV
ET AL. 2008; HOSNI & SRASRA 2010].
3.1.2. Hybridmaterialien
Da klassische Ionenaustauscher sich vor allem durch ihre Kinetik, mechanische Stabilität und
Regenerierbarkeit auszeichnen, aber aufgrund der rein elektrostatischen Wechselwirkungen
keine ausreichende Selektivität aufweisen, wurden in den letzten 20 Jahren vor allem zwei
Gruppen von Hybridmaterialien entwickelt. Dabei werden Polymere Ligandenaustauscher (po-
lymeric ligand exchanger, PLE) und Hybride Anionenaustauscher (hybrid anion exchanger,
HAIX) unterschieden.
3.1.2.1. Polymere Ligandenaustauscher (PLE)
Bei PLE bilden Kationen mit dem verwendeten Polymer und ggf. zusätzlichen Vernetzern Che-
latkomplexe, wobei zur Phosphatentfernung ein Teil der Liganden durch Phosphat ersetzt wird.
Die Selektivität des PLE beruht darauf, dass Phosphat im Gegensatz zu den anderen Haupt-
anionen Nitrat, Chlorid und Sulfat stabile innersphärische Komplexe bildet. Dennoch wurde ins-
besondere Konkurrenz bzw. Verdrängung des Phosphats durch Sulfat beobachtet [AN ET AL.
2014]. Als Polymer kommen schwachbasische Anionenaustauscher [PETRUZZELLI ET AL. 2003,
2004], Chitosan [AN ET AL. 2014] oder Hydrogele [OEZMEN ET AL. 2011; SINGH & SINGHAL
2013] zum Einsatz, die z. B. über N-Donorgruppen Elektronen für das Zentralatom bereitstellen
[ZHAO & SENGUPTA 1998]. Als Zentralatom wurden u. a. Kupfer [ZHAO & SENGUPTA 1998; PE-
TRUZZELLI ET AL. 2003; BARSBAY ET AL. 2010; OEZMEN ET AL. 2011; SINGH & SINGHAL 2013]
und Lanthan [WU ET AL. 2007] eingesetzt. Die Kapazität liegt bei 3...33 mg/g P [WU ET AL.
2007; BARSBAY ET AL. 2010; OEZMEN ET AL. 2011] bei hoher Regenerierbarkeit [BARSBAY
ET AL. 2010; OEZMEN ET AL. 2011; SENGUPTA & PANDIT 2011]. Ein großes Problem stellt
allerdings das Cu2+- bzw. La3+-Bluten bei der Beladung und vor allem bei der Regenerierung
des PLE dar [PETRUZZELLI ET AL. 2003; WU ET AL. 2007], das sich negativ auf die Qualität
des behandelten Wassers auswirkt und die Langzeitnutzung des PLE erheblich einschränkt.
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3.1.2.2. Hybride Anionenaustauscher (HAIX)
Die Langzeitstabilität wird im Gegensatz zu PLE bei den HAIX durch die Immobilisierung von
Metalloxidhydratpartikeln in der Polymermatrix gesichert und ein Bluten verhindert, während
die Selektivität durch die Bildung innersphärischer Phosphatkomplexe erhalten bleibt. Als Po-
lymermatrix dient in der Regel ein Anionenaustauscher. Dieser wird mit Eisen(III)- [BLANEY
ET AL. 2007; KUMAR ET AL. 2007; MARTIN ET AL. 2009; PAN ET AL. 2009; HOFFMANN & HO-
MA 2011; SARKAR ET AL. 2011], Zirconium(IV)- [ZHU & JYO 2005; AWUAL ET AL. 2011a] oder
Kupfer(II)-oxidhydrat imprägniert. Während bei Kupferoxidhydrat eine starke Konkurrenz durch
Sulfat, wie bei PLE, nachgewiesen wurde [ACELAS ET AL. 2015], wurde für zirconium- und ei-
senhaltige HAIX eine selektive Adsorption gegenüber Chlorid, Sulfat, Nitrat und Carbonat auch
im Abwasser nachgewiesen [KUMAR ET AL. 2007; AWUAL ET AL. 2011a; RAFATI ET AL. 2012;
ACELAS ET AL. 2015]. Die Adsorptionskapazität liegt bei 4...27 mg/g P [PARSCHOVÁ ET AL.
2010; O’NEAL & BOYER 2013; SENDROWSKI & BOYER 2013; GIFFORD ET AL. 2015; ZHANG
ET AL. 2019], wobei die Adsorptionskapazität mit zunehmendem DOC im Abwasser leicht ab-
nimmt [O’NEAL & BOYER 2013]. Die erfolgreiche Regenerierung des Adsorbens erfolgt ein-
oder zweistufig mit Natronlauge zur Phosphatdesorption vom Metalloxidhydrat und verdünnter
Schwefelsäure oder Natriumchloridlösung zur Aktivierung bzw. Konditionierung des Ionenaus-
tauschers [BLANEY ET AL. 2007; PAN ET AL. 2009; AWUAL ET AL. 2011a; O’NEAL & BOYER
2013].
3.1.3. Adsorbentien
Im Gegensatz zu den Ionenaustauschern überzeugen die Adsorbentien überwiegend mit hoher
Selektivität und Kapazität, weisen jedoch mitunter erhebliche Nachteile bezüglich der mechani-
schen und/oder chemischen Stabilität sowie Regenerierbarkeit auf. Die untersuchten und ent-
wickelten Materialien zur gezielten Phosphatadsorption lassen sich im Wesentlichen auf vier
große Gruppen aufteilen. Am häufigsten untersucht sind die Verbindungen der Hauptelemen-
te der Erdhülle, die sich durch ihre hohe Verfügbarkeit auszeichnen. Eine deutlich geringere
Verfügbarkeit weisen die Verbindungen der Nebenelemente der Erdhülle auf, die daher häu-
fig nicht als Reinsubstanz sondern in Mischungen oder als Dotierungen und Imprägnierungen
eingesetzt werden. Kohlenstoffbasierte Adsorbentien werden sowohl gezielt synthetisiert als
auch aus Resten der Lebensmittel- oder Futtermittelverarbeitung hergestellt, während es sich
bei der Gruppe der industriellen Nebenprodukte hier vor allem um anorganische Materialien
handelt.
3.1.3.1. Verbindungen der Hauptelemente der Erdhülle
Eisenhaltige Verbindungen stellen den größten Teil der untersuchten Materialien dar, da sie
in großen Mengen und in einer Vielzahl von Spezies in der Erdkruste vorkommen. Phosphat
wird gegenüber den anderen Hauptanionen und gelösten organischen Kohlenstoffverbindun-
gen im Abwasser selektiv innersphärisch an den Eisenverbindungen gebunden. Es konkurriert
jedoch beispielsweise mit den Oxoanionen des Arsens. Zu den meistuntersuchten Adsorbenti-
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en gehören die Oxide, Hydroxide und Oxidhydrate des Eisens, wobei die Minerale Goethit (α-
FeOOH) und Hämatit (Fe2O3) als Hauptbestandteile des Eisenerzes [CORNELL & SCHWERT-
MANN 2003] am häufigsten sowohl für die Untersuchung von Prozessen im Boden als auch
für technische Anwendungen studiert werden. Während Hämatit um 3 mg/g Phosphor selektiv
binden kann [NAMASIVAYAM & PRATHAP 2005; LIU ET AL. 2013a], weist natürliches, aber auch
synthetisch hergestelltes Goethit eine Adsorptionskapazität von 2...47 mg/g P, in Abhängigkeit
von der spezifischen Oberfläche, auf [KHARE ET AL. 2005; PELEKA & DELIYANNI 2009; IOAN-
NOU ET AL. 2013]. Vielversprechend sind für Goethit auch die Ansätze zur Regenerierung, die
eine Rückgewinnung von beispielsweise 80 % des Phosphates ermöglichen [ALLRED ET AL.
2017]. Vergleichbare Ergebnisse weist auch Akaganéit (β-FeOOH) mit einer Adsorptionskapa-
zität von etwa 11...30 mg/g P [CHITRAKAR ET AL. 2006a; WEGMANN 2007; SPERLICH & JEKEL
2010; KARTASHEVSKY ET AL. 2015; KALAITZIDOU ET AL. 2016] und einer Regenerierbarkeit
von etwa 86...88 % auf [SPERLICH ET AL. 2008b; KARTASHEVSKY ET AL. 2015]. Zu beachten
ist allerdings, dass sich Akaganéit im Sauren in Hämatit und im Alkalischen in Goethit umwan-
deln kann [CORNELL & SCHWERTMANN 2003]. Noch instabiler, jedoch deutlich reaktiver, sind
Ferrihydrite mit einer Sorptionskapazität von 7...58 mg/g P [BORGGAARD ET AL. 2005; KHARE
ET AL. 2005; ZENG ET AL. 2008].
Weitere Verbindungen dieser Gruppe sind Eisen(III)-hydroxid (Fe(OH)3, 18 mg/g P [ZHAO
ET AL. 2015]), Magnetit (Fe3O4, 3 mg/g P [AJMAL ET AL. 2020]), Lepidocrocit (γ-FeOOH,
8 mg/g P [KIM ET AL. 2011]) und das metastabile Schwertmannit (Fe8O8(OH)8-2x(SO4)x,
35 mg/g P [DAMIAN 2010]), das sich in Goethit umwandelt [OKIDO ET AL. 2008]. Neben den
reinen Eisenverbindungen, zu denen auch Pyrit [ESPP 2019a] zählt, wurden binäre Mischoxi-
de mit Aluminium [DE SOUSA ET AL. 2012], Mangan [ZHANG ET AL. 2009; LU ET AL. 2014;
KALAITZIDOU ET AL. 2016], Chrom [NAMASIVAYAM & PRATHAP 2005] und Kupfer [LI ET AL.
2014] sowie biogene Eisenverbindungen [RENTZ ET AL. 2009; JIANG ET AL. 2013] getestet,
die jedoch gegenüber Goethit oder Akaganéit keine Vorteile bezüglich der Phosphatentfernung
aus Abwasser aufweisen.
Ein ähnliches Muster ergibt sich bei den aluminiumhaltigen Verbindungen. Meistunter-
sucht sind Aluminiumoxid, -oxidhydrat und -hydroxid, wobei im Fokus die Vertreter aktiviertes
Aluminiumoxid (γ-Al2O3), Böhmit (γ-AlOOH) und Gibbsit (γ-Al(OH)3) sowie amorphes Alumi-
niumhydroxid stehen. Aktiviertes Aluminiumoxid weist von den vorgenannten Materialien die
beste Eignung zur Phosphatentfernung im Festbettadsorber mit einer Adsorptionskapazität
von 7...31 mg/g P [BRATTEBØ & ØDEGAARD 1986; DONNERT & SALECKER 1999; BORGGAARD
ET AL. 2005] und mit einer Regenerierbarkeit von etwa 80 % auf [URANO & TACHIKAWA 1992a].
Böhmit erreicht zwar vergleichbare Kapazitäten [KABAYAMA ET AL. 2004; HE ET AL. 2010], aller-
dings bei deutlich geringerer Regenerierbarkeit [KAWASAKI ET AL. 2010]. Aluminiumhydroxide
besitzen zwar eine Kapazität von 10...40 mg/g P [GAN ET AL. 2009; KAWASAKI ET AL. 2010],
lösen sich jedoch im sauren und alkalischen pH-Bereich, wodurch sie unzugänglich für eine
klassische Regenerierung mit Natronlauge sind [WANG ET AL. 2007; KAWASAKI ET AL. 2010].
Weitere untersuchte Aluminiumverbindungen sind meist natürlich vorkommende Tonminera-
le (z. B. Allophanton [YUAN & WU 2007], Andisol [JIANG ET AL. 2005], Bauxit [KAMIYANGO
ET AL. 2011], Kaolinit [FONTES & WEED 1996], Montmorillonit [ZHU ET AL. 2009], Palygorskit
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[YE ET AL. 2006]) und synthetische Zeolithe [JIANG ET AL. 2013; WANG ET AL. 2013], wobei
die Adsorptionskapazitäten überwiegend deutlich unter 10 mg/g P liegen und somit für einen
Einsatz bei hohen Phosphorkonzentrationen im Abwasser eher ungeeignet sind.
Im Gegensatz zu den anderen Adsorbentien wird bei der Nutzung von calciumhaltigen Ver-
bindungen eine Weiterverwendung als Bodenhilfsstoff zur pH-Anhebung und als Düngemittel
angestrebt. Dadurch entfällt die Regenerierung, allerdings wird kontinuierlich neues Adsorbens
benötigt. Insbesondere die Arbeitsgruppe um G. Renman hat sich mit diesem Ansatz unter
Nutzung von Opoka, einem calcitreichen Mineral, und dessen Verarbeitungsprodukt „Polonite“
beschäftigt [HYLANDER ET AL. 2006]. Das Material adsorbiert im Laborversuch 40...80 mg/g P
[CABANAS 2007; BIOPTECH 2015], im zweijährigen Feldversuch wurden hingegen Beladun-
gen um 1...2 mg/g P erreicht [CUCARELLA ET AL. 2009]. Dennoch wird es bereits in Schweden,
Norwegen und Kanada in Kleinkläranlagen mit einer Bemessung von etwa 50 kg Adsorbens
pro Person und Jahr eingesetzt [NILSSON ET AL. 2013b; BIOPTECH 2015].
Andere calciumreiche Minerale (z. B. Akdolit [WESTHOLM 2006], Apatit [VOHLA ET AL. 2011],
halbgebrannter Dolomit [KHADHRAOUI ET AL. 2002], Kalkstein [DRIZO ET AL. 1999], Maerl
[JELLALI ET AL. 2011], Wollastonit [WESTHOLM 2006]) sowie natürliche Materialien (Muschel-
sand [JELLALI ET AL. 2011], Krabbenschalen [JEON & YEOM 2009], Austernschalen [WANG
ET AL. 2013]) besitzen eher niedrige Adsorptionskapazitäten von überwiegend unter 10 mg/g.
Magnesium- und Siliciumverbindungen wurden meist als Nebenbestandteile der Minerale
eingesetzt, weisen jedoch auch einzeln eine signifikante Phosphatadsorption auf. So adsor-
bierten an Magnesiumhydroxid auf Schalen von Artemia 10,7 mg/g P, wobei starke Konkurrenz
vor allem durch Carbonat zu beobachten war [WANG ET AL. 2015b]. Siliciumsulfat wies im
Abwasser sogar eine Kapazität von 15 mg/g P auf [JUTIDAMRONGPHAN ET AL. 2012]. In ei-
ner ähnlichen Größenordnung liegt die Adsorptionskapazität von ammoniumfunktionalisiertem
Silikat, welches sich mit 0,01 M NaOH regenerieren lässt [HAMOUDI ET AL. 2007].
3.1.3.2. Verbindungen der Nebenelemente der Erdhülle
Von den Nebenelementen der Erdhülle sind Zirconium und Lanthan am häufigsten untersucht
worden. Phosphat kann mit beiden Metallatomen innersphärische Komplexe bilden und wird
gegenüber Chlorid, Sulfat und Nitrat bevorzugt adsorbiert, während Hydrogencarbonat zu-
mindest in geringem Umfang um Sorptionsplätze konkurriert [CHITRAKAR ET AL. 2007; TIAN
ET AL. 2009; XIE ET AL. 2015; JOHIR ET AL. 2016]. Zirconium wird zur Phosphatadsorp-
tion vor allem als Oxid [LIU ET AL. 2008; SU ET AL. 2013] oder Hydroxid [CHITRAKAR ET AL.
2006b; JOHIR ET AL. 2016] eingesetzt. Auch Zirconiumsulfat [WATANABE & KIMURA 2006] so-
wie Zirconium-Eisen-Mischoxide [JUTIDAMRONGPHAN ET AL. 2012; REN ET AL. 2012] sind se-
lektive Adsorbentien. Zirconiumoxid wird außerdem auf verschiedenen Trägermaterialien (Gra-
phenoxid [ZONG ET AL. 2013], Magnetit [WANG ET AL. 2015c], Calciumalginat [YEON ET AL.
2008], Chitosan [LIU & ZHANG 2015], Siliciumdioxid [DELANEY ET AL. 2011], LDH [MANDEL
ET AL. 2013; DRENKOVA-TUHTAN ET AL. 2017]) immobilisiert. Dabei wurden Adsorptionskapa-
zitäten zwischen 6 und 105 mg/g P [LEE ET AL. 2007; MANDEL ET AL. 2013] erreicht, wobei
diese in Abwesenheit von Calcium im Wasser deutlich niedriger ausfallen [LIN ET AL. 2017].
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Die Regenerierbarkeit liegt bei 50...95 % [EBIE ET AL. 2008; MANDEL ET AL. 2013].
Lanthan wird überwiegend als Oxid eingesetzt, sowohl als Reinsubstanz [XIE ET AL. 2015]
als auch auf diversen Trägermaterialien (Graphen [ZHANG ET AL. 2014], Graphit [ZHANG ET AL.
2015], Siliziumdioxid [YANG ET AL. 2011], Zeolith [XIE ET AL. 2014]). Weiterhin kommen auch
lanthanmodifizierte Minerale wie Bentonit [YUAN & WU 2007; SPEARS ET AL. 2013] oder Mont-
morillonit [TIAN ET AL. 2009], bei denen andere Kationen gegen Lanthan ausgetauscht wer-
den, zur Anwendung. Die Adsorptionskapazitäten liegen in einer ähnlichen Spannweite wie bei
Zirconium. Die Regenerierbarkeit ist mit einer Effektivität von 90...96 % konstant hoch [TIAN
ET AL. 2009; XIE ET AL. 2015], erfordert jedoch sehr aggressive Methoden mit 12,5 M NaOH
und 100 °C [SURESH KUMAR ET AL. 2019b].
Cer besitzt als Oxid eine Kapazität von 31,5 mg/g P [OGATA ET AL. 2010]. Ersetzt es jedoch
Eisen im Zinkferrit, kann mit niedrigerem Cergehalt eine noch höhere Kapazität von bis zu
42 mg/g P bei gleichzeitig selektiver Sorption und hoher Regenerierbarkeit (94 %) erreicht
werden [GU ET AL. 2017].
Cobalthydroxid kann vor allem im abwassertypischen pH-Bereich eingesetzt werden. Es
weist eine Kapazität von ca. 50 mg/g P und eine Regenerierbarkeit von 62...95 % auf [OGATA
ET AL. 2015].
Yttrium wurde bisher als Carbonat untersucht, welches eine hohe Kapazität von 131 mg/g P
besitzt [HARON ET AL. 1997].
Nioboxid weist eine Adsorptionskapazität von 15 mg/g P bei pH 2 auf, sodass es vor allem
zur Phosphatentfernung im Sauren geeignet ist. Die Regenerierbarkeit ist mit etwa 60...88 %
ebenfalls partiell gegeben. [RODRIGUES & PINTO DA SILVA 2009, 2010b]. Auch Tantalhydroxid
ist für den sauren pH-Bereich einsetzbar und zeichnet sich durch eine höhere Kapazität bei
geringerer Regenerierbarkeit im Vergleich zum Nioboxid aus [YU ET AL. 2012]. Das im sauren
ebenfalls anwendbare Bismutoxid wies über pH 6 keine nachweisbare Phosphatadsorption
mehr auf [ZHU ET AL. 2016].
An den Oxiden von Mangan [YAO & MILLERO 1996], Nickel [OGATA ET AL. 2017] und Titan
[SAKULPAISAN ET AL. 2016] sowie an Kupfer in Form von Malachit [ROHRDOMMEL & JOHANN-
SEN 2017] ist die Phosphatadsorption weitestgehend vernachlässigbar.
3.1.3.3. Kohlenstoffbasierte Materialien
Mit Aktivkohle wurde auch das klassische Adsorbens zur Wasserbehandlung auf seine Eig-
nung zur Phosphatentfernung getestet. Da diese sich vor allem für unpolare organische Sub-
stanzen eignet, sind die beobachteten Beladungen für das negativ geladen vorliegende Ion
erwartungsgemäß niedrig (< 2 mg/g P [UNNITHAN ET AL. 2002; NAMASIVAYAM & SANGEETHA
2004]). Um dennoch die große Oberfläche der Aktivkohle für die Adsorption von Phosphat nut-
zen zu können, wurde die Imprägnierung derselben mit Metall(salz)en (ZnCl2 [NAMASIVAYAM &
SANGEETHA 2004], Fe(0) [RAMASAHAYAM ET AL. 2012], Magnetit [ZACH-MAOR ET AL. 2011],
Lanthan [ZHANG ET AL. 2011]) untersucht. Allerdings bleibt hier neben sehr widersprüchlichen
Aussagen zur Selektivität [NAMASIVAYAM & SANGEETHA 2004, 2008] und mäßiger Regene-
rierbarkeit [NAMASIVAYAM & SANGEETHA 2004] auch die Kapazität zum Teil deutlich unter
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10 mg/g P [BRAUN ET AL. 2019]. Eine wesentliche Ursache stellt die Porengrößenverteilung
dar, da die Modifizierung in der Regel in den Mesoporen erfolgt, während die große Oberfläche
in den kleineren Microporen zur Verfügung stände [SURESH KUMAR ET AL. 2017]. Vielverspre-
chend scheinen jedoch Eisenoxidhydrat-Aktivkohle-Komposite zu sein, die selektiv Phosphat
binden und eine Kapazität von 10...13 mg/g P aufweisen [ZHOU ET AL. 2012; SURESH KUMAR
ET AL. 2017].
Ebenfalls eine Art Kompositmaterial stellt die in jüngerer Vergangenheit attraktiv gewordene
Pflanzenkohle dar, die per Definition mindestens 50 % Kohlenstoff enthalten muss (vgl. Euro-
pean Biochar Certificate, EBC). In Abhängigkeit vom Ausgangsmaterial fällt der Anteil anderer
Bestandteile wie z. B. der Eisen- oder Aluminium(hydr)oxide entweder niedrig (Kakao, Mais
[HALE ET AL. 2013]) oder hoch (Klärschlamm, AlOOH-Dotierung [SHEPHERD ET AL. 2016;
ZHENG ET AL. 2019]) aus, wobei die Adsorptionskapazität maximal 8 mg/g P beträgt [PENG
ET AL. 2012; KOEGST & LENNARTZ 2016; ZHENG ET AL. 2019].
Da die meisten kohlenstoffbasierten Materialien (Kokosfasermark [KUMAR ET AL. 2010], Torf
[XIONG & MAHMOOD 2010], Holzfasern [JELLALI ET AL. 2011], Riedgras [NAMASIVAYAM &
HÖLL 2005], Fasern der Dattelpalme [RIAHI ET AL. 2009]) keine hohe Selektivität oder Ka-
pazität gegenüber Phosphat aufweisen, wurden viele dieser reichlich vorhandenen Materialien
behandelt. Im Wesentlichen wurden zwei Wege beschritten: die Imprägnierung vor allem von
Fasern mit Verbindungen der Haupt- und Nebenelemente der Erdhülle, die selbst eine hohe
Kapazität und Selektivität aufweisen oder die organochemische Modifizierung vor allem von
Rückständen durch den Einbau phosphatselektiver Gruppen.
Bei der Imprägnierung von Fasern (Kollagen [LIAO ET AL. 2006], Cellulose [CUI ET AL.
2016], Kokos [ANIRUDHAN ET AL. 2006]) oder anderen Materialien (Wacholder [SHIN ET AL.
2007], Chitosan [HU ET AL. 2017], Tanningel [OGATA ET AL. 2011], Espenholz [EBERHARDT
ET AL. 2006], Sägespäne [UNNITHAN ET AL. 2002], Orangenschalen [BISWAS ET AL. 2007],
Leder [HUANG ET AL. 2009]) kamen vor allem Eisen- [CUI ET AL. 2016], Aluminium- [SHIN
ET AL. 2007], Zirconium- [AWUAL ET AL. 2011c], Lanthan- [BISWAS ET AL. 2007] und Cer-
Verbindungen [DENG & YU 2012] sowie Eisen-Lanthan-Mischoxid [LIU ET AL. 2013b] zum Ein-
satz. Dennoch konnten durch die Imprägnierung nicht alle Schwächen ausgeglichen werden,
sodass meist eines oder mehrere der folgenden Probleme auftraten: niedrige Kapazität bei ab-
wassertypischem pH-Wert [EBERHARDT ET AL. 2006; AWUAL ET AL. 2011c], geringe Stabilität
der Imprägnierung, d. h. Bluten der Adsorber [ANIRUDHAN ET AL. 2009; LIU ET AL. 2013b],
begrenzte Regenerierbarkeit [BISWAS ET AL. 2007; HU ET AL. 2017] oder geringe Selektivität
[UNNITHAN ET AL. 2002].
Die verschiedenen organochemisch modifizierten Rückstände [RUIXIA ET AL. 2002; WAR-
TELLE & MARSHALL 2006; ANIRUDHAN ET AL. 2006, 2012; BAJPAI ET AL. 2009; XU ET AL. 2009]
zeichnen sich durch Adsorptionskapazitäten von meist ca. 10...30 mg/g P und eine Regene-
rierbarkeit von rund 90 % [ANIRUDHAN ET AL. 2006; XU ET AL. 2009] aus. Die eingebrachten
funktionellen Gruppen ähneln Ionenaustauschern, sodass keine Selektivität für Phosphat zu
erwarten ist.
Im Gegensatz dazu weisen molekular geprägte Polymere [KUGIMIYA & TAKEI 2008] bzw.
immobilisierte phosphatbindende Proteine von E. coli [VENKITESHWARAN ET AL. 2018] eine
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reversible bzw. selektive Bindung von Phosphat auf. Sie sind jedoch aufgrund ihrer niedrigen
Kapazität von z. T. Größenordnungen weniger als 0,03 mg/g P zur Phosphatentfernung aus
Abwasser nicht geeignet.
3.1.3.4. Industrielle Nebenprodukte
Anorganische industrielle Nebenprodukte bestehen in der Regel aus Verbindungen der Haupt-
elemente der Erdhülle, sodass die Adsorptionskapazität für Phosphat meist mit den Gehalten
an Eisen, Aluminium oder Calcium korreliert [DREIBUS & HAUBOLD 2004; CHEN ET AL. 2007;
LU ET AL. 2009], die eine selektive Phosphatadsorption ermöglichen. Als Adsorbentien haben
sie zudem den Vorteil, dass sie günstig und zumindest lokal in großen Mengen zur Verfügung
stehen. Nachteilig ist, dass sie mit hohen Gehalten an Schwermetallen, Pharmaka oder en-
dokrin wirksamen Stoffen belastet sein können [DE BASHAN & BASHAN 2004; SIBRELL ET AL.
2009].
Schlämme, unabhängig davon ob es sich um Rotschlamm [SIBRELL & KEHLER 2016], Gru-
benentwässerungsschlamm [SIBRELL & TUCKER 2012], Papierschlamm [WAJIMA & RAKOVAN
2013], Schlamm aus der Elektrokoagulation [GOLDER ET AL. 2006] oder Rückstände aus der
Wasseraufbereitung mit Aluminium- [BABATUNDE ET AL. 2009], Calcium- [STONER ET AL. 2012]
oder Eisensalzen [SCHÖPKE ET AL. 2013] handelt, müssen vor ihrer Nutzung zuerst entwässert
und granuliert werden. In Abhängigkeit von der Zusammensetzung des Granulates ergeben
sich Adsorptionskapazitäten von 0,5...32 mg/g P [HUANG ET AL. 2008; WEI ET AL. 2008] und
auch eine partielle Regenerierung von 42...76 % ist möglich [ZHAO & ZHAO 2009; ZHAO ET AL.
2010; SIBRELL ET AL. 2009; SIBRELL & KEHLER 2016; YE ET AL. 2016].
Die Zusammensetzung und damit die Adsorptionskapazität der Schlacken verschiedenster
Prozesse weist ähnliche Schwankungsbreiten wie die der Schlämme auf [HYLANDER ET AL.
2006; GUSTAFSSON ET AL. 2008; XUE ET AL. 2009; PENN ET AL. 2012].
Die calciumreichen Rückstände wie bspw. Beton [MALAVIPATHIRANA ET AL. 2013] oder Mar-
mor [JAOUADI ET AL. 2014] besitzen Adsorptionskapazitäten von 11...14 mg/g P, führen jedoch
zu einer deutlichen Anhebung des pH-Wertes [BUDA ET AL. 2012; EGEMOSE ET AL. 2012]
bei der Wasserbehandlung im Sinne der Prozessstufe der Entsäuerung. Beim calciumreichen
Gips gibt es hingegen sehr widersprüchliche Untersuchungsergebnisse: SPEARS ET AL. [2013]
konnten keine Sorption feststellen, BRYANT ET AL. [2012] fanden 0,3 mg/g P unter Auflösung
von einem Drittel des Adsorbens in drei Jahren und STONER ET AL. [2012] erreichten bis zu
45 mg/g P.
Bei calcium- und siliciumreichen Flugaschen stellt der Eintrag von Schwermetallen ins Was-
ser ein großes Problem dar [SIBRELL ET AL. 2009], auch wenn die Phosphatadsorption mit
1...90 mg/g P besonders bei höheren pH-Werten vielversprechend ist [DRIZO ET AL. 1999; LU
ET AL. 2009; JELLALI ET AL. 2011; NAMASIVAYAM & PRATHAP 2005; STONER ET AL. 2012;
SPEARS ET AL. 2013; LI ET AL. 2018].
Ausgelaugte Manganknollen oder Manganerze weisen in der Regel noch hohe Gehalte
der (Hydr)oxide von Mangan, Eisen oder Aluminium auf, sodass eine selektive Adsorption von
11...26 mg/g P möglich ist. Weiterhin ist die Desorption zu 80...90 % möglich. [BEHERA ET AL.
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2010; LIU ET AL. 2012]
Während Ocker mit 4...9 mg/g P bereits niedrige Adsorptionskapazitäten [SPEARS ET AL.
2013] aufweist, sind die Kapazitäten von Schiefer [DRIZO ET AL. 1999], Ziegeln [WANG ET AL.
2013] oder Glas [NAM & KIM 2008] mit weniger als 1 mg/g P für die Abwasserbehandlung
weitgehend vernachlässigbar.
3.1.4. Auswahl geeigneter Adsorbentien
Aus den vielversprechendsten der im Abschnitt 3.1 vorgestellten Materialiengruppen zur Phos-
phatentfernung im Festbettadsorber wurden kommerziell verfügbare Vertreter bezüglich ih-
rer Eignung zum Einsatz in einer Kleinkläranlage (KKA) untersucht (Abb. 3.3). Ionenaustau-
scher wurden aufgrund ihrer geringen Selektivität (klassische Ionenaustauscher) oder Stabilität
(LDH) nicht berücksichtigt. Die Eisen- und Aluminiumoxidhydrate als Verbindungen der Haupt-
elemente der Erdhülle überzeugen durch eine gute Verfügbarkeit, solide Adsorptionskapazität
mit selektiver Phosphatadsorption sowie Regenerierbarkeit. Sie wurden durch die Adsorben-
tien der Bayoxide® E 33-Gruppe, GEH® 104 und Compalox® AN/V 801 berücksichtigt. Bei den
Nebenelementen der Erdhülle sind Lanthan- und Zirconiumdotierungen vielversprechend, so-
dass das binäre Eisen-Lanthan-Mischoxid NXT®-2 aufgenommen wurde. Die Gruppe der koh-
lenstoffbasierten Adsorbentien weist Nachteile insbesondere bzgl. der Selektivität und Kapazi-
tät auf. Hier wurde die eisenimprägnierte Aktivkohle Watch® Catalytic Carbon gewählt, die eine
große Oberfläche mit potenziell hoher Kapazität und Selektivität aufgrund der Imprägnierung
verspricht. Industrielle Nebenprodukte, die ebenfalls Eisen- oder Aluminiumoxidhydrate enthal-
ten, könnten eine kostengünstige Alternative zu den reinen Oxidhydraten darstellen. Sie wur-
den durch das kommerziell erhältliche FerroSorp® AW und aluminiumreiche Wasserbehand-
lungsrückstände (Al-WBR) repräsentiert. Bei den Hybridmaterialien wurden HAIX aufgrund der
höheren Stabilität gegenüber den PLE bevorzugt und in Form von Layne® RT, Lewatit® FO 36
und FerrIXTM A34E in die Untersuchungen einbezogen.
Abbildung 3.3.: Ausgewählte Materialien zum Vergleich der Phosphatentfernung aus KKA
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3.1.5. Auslegung eines Festbettadsorbers in KKA
Die in Abb. 3.4 dargestellte Herangehensweise wurde für die Untersuchung der Adsorben-
tien auf ihre Eignung zum Einsatz in KKA, aufbauend auf dem Linear Driving Force (LDF-)
Modell, genutzt. Dieser realitätsnähere Ansatz berücksichtigt im Gegensatz zu dem einfachen
Vergleich der Adsorbensbeladungen neben der Gleichgewichtseinstellung auch die Kinetik der
Adsorption und somit das Durchbruchsverhalten bei der Anwendung in einem Festbettadsor-
ber.
Abbildung 3.4.: Schema zur Auslegung eines Festbettadsorbers in einer KKA mit dem LDF-
Modell
Als Grundlage der Untersuchungen dient die typische Wasserzusammensetzung des Ab-
laufs der biologischen Stufe einer KKA. Diese liefert einerseits die Versuchsbedingungen für
die experimentelle Bestimmung der Isothermen und die Untersuchung der Kinetik, anderer-
seits fließen die abwasserspezifischen Parameter (Temperatur (ϑ), pH-Wert und Phosphatkon-
zentration (β(PO43-))) direkt in die Modellierung der Durchbruchskurve ein. Weiterhin benötigt
das Modell die Parameter der Freundlich-Isotherme (Koeffizient (KF ) und Exponent (nF )) zur
Beschreibung des Adsorptionsgleichgewichtes sowie zur Modellierung der Kinetik den volu-
metrischen Stofftransportkoeffizienten der Oberflächendiffusion (ks(0)) und den Parameter zur
Beschreibung von dessen Beladungsabhängigkeit (ω).
Auf Basis dieser experimentell erhobenen Daten wurde unter Berücksichtigung der Adsor-
benseigenschaften (Bettdichte (ρb), scheinbare Dichte (ρp), Partikeldurchmesser (dP )) und der
Dimension eines Festbettadsorbers im Labormaßstab (Adsorbensmasse (mAds), lineare Fil-
tergeschwindigkeit (vF ), Leerraumkontaktzeit (EBCT )) eine Durchbruchskurve mit dem LDF-
Modell berechnet. Zur Validierung wurde parallel die Durchbruchskurve im Labormaßstab ex-
perimentell bestimmt.
Für die abschließende Prognose einer Adsorptionsstufe in der KKA wurde die Dimensionie-
rung eines Festbettadsorbers (mAds, vF , EBCT ) für eine Pilotanlage zugrunde gelegt und das
Modell entsprechend angepasst. Als Kriterien für den Einsatz im Festbettadsorber in KKA wer-
3 Adsorbensauswahl 41
den, neben dem Volumen des Adsorbens, ein anlagentypisches sechsmonatiges Wartungsin-
tervall als Mindeststandzeit und die für KKA an sensiblen Gewässern in Bayern geforderten
2 mg/L P als maximal zulässige Ablaufkonzentration angesetzt.
Nach der Vorstellung der Methoden (Kap. 3.2) wird in den folgenden Unterkapiteln (Kap. 3.3)
das in Abb. 3.4 vorgestellte Schema schrittweise angewendet.
3.2. Material und Methoden
3.2.1. Chemikalien und angewandte Analysenverfahren
Chemikalien
Die verwendeten Chemikalien wiesen die Qualitätsstufe „p. a.“ auf und konnten ohne weitere
Aufbereitung verwendet werden.
Bestimmung der scheinbaren Dichte
Die scheinbare Dichte der Adsorbentien und Hybriden Anionenaustauscher wurde in Anleh-
nung an WORCH [2012] bestimmt. Das getrocknete, gesiebte Material wurde in einem Becher-
glas mit Wasser überschichtet und zum Sättigen der Poren mit Wasser über Nacht in einer
Polycarbonat-Vakuumglocke bei 100 mbar gelagert. Danach wurde das Material auf Filterpa-
pier gerollt, bis der äußere Flüssigkeitsfilm der Partikel entfernt wurde und anschließend die
Dichte der Partikel mit wassergesättigten Poren mittels 100-mL-Pyknometer bestimmt.
Photometrie
Die Bestimmung der Phosphatkonzentration am Cary® 50 UV-Vis-Spektrometer (Varian Inc.)
erfolgte nach der Molybdänblau-Methode gemäß EN ISO 6878:2004, bzw. im Fall der Durch-
bruchskurven mit einem Online-Analyzer vom Typ TresCon® Uno OP 210 (WTW) nach der
Molybdängelb-Methode.
Elektrochemische Analytik
Die pH-Wert-Bestimmung erfolgte mit einer Sen Tix® 41 pH-Elektrode (WTW).
3.2.2. Untersuchte Adsorbentien
In der Tab. 3.1 sind wesentliche Eigenschaften der untersuchten Adsorbentien und Hybriden
Anionenaustauscher (HAIX) anhand der Herstellerangaben als Übersicht zusammengestellt.
Die einzelnen Materialien werden anschließend im Detail vorgestellt.
Die klassischen Adsorbentien wurden bei 45 °C getrocknet, auf eine Körnung von 0,6...1 mm
gesiebt, gewaschen und abschließend erneut getrocknet und gesiebt.
Die Hybriden Anionenaustauscher wurden bei 45 °C getrocknet, im Gegensatz zu den klas-
sischen Adsorbentien jedoch nicht gesiebt, sondern in der angelieferten Körnung verwendet.
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Das Trocknen der Partikel führte neben einer Farbänderung auch zur Schrumpfung. Bei erneu-
tem Wasserkontakt erwies sich beides als reversibel.
Tabelle 3.1.: Eigenschaften der untersuchten Adsorbentien und Hybriden Anionenaustauscher
[HEGO BIOTEC 2006; BABATUNDE ET AL. 2009; ALBEMARLE 2011; LANXESS
2011; LAYNE CHRISTENSEN COMPANY 2011; LANXESS 2012, 2013; TREIBA-
CHER INDUSTRIE AG 2014; MIONTEC 2014; PUROLITE 2014a; GEH WASSER-
CHEMIE 2015; WATCH WATER 2015b]
Material Körnung spez. Oberfläche Schüttdichte Einsatz-pH
in mm in m2/g in g/cm3
GEH® 104 0,6...1 300 1,15 -
Bayoxide® E 33 0,6...1 120...200 0,45...0,60 5...10
Bayoxide® E 33 P 0,6...1 - 0,50 5...9
Bayoxide® E 33 HC 0,6...1 250 0,75...0,95 5...9
FerroSorp® AW 0,6...1 230 0,65 5...10
NXT®-2 0,6...1 274 0,74 -
Compalox® AN/V 801 0,8...1 230...300 0,90 -
Al-WBR 0,6...1 28...41 - -
Catalytic Carbon® 0,6...1 (2000...2500) 0,63...0,64 -
Layne® RT 0,3...1,2 - 0,79...0,84 5,5...8,5
Lewatit® FO 36 0,34...0,38 - 0,77 4...14
FerrIX
TM
A34E 0,3...1,2 - 0,71...0,76 4,5...8,5
3.2.2.1. Klassische Adsorbentien
GEH® 104 Das synthetische granulierte Eisenhydroxid GEH® 104, das an der TU Berlin ent-
wickelt wurde und von der Firma GEH Wasserchemie GmbH & Co. KG vertrieben wird, liegt
nach Herstellerangaben überwiegend in der Akaganéit-Modifikation (β-FeOOH) vor, während in
der Literatur eine Mischung aus Ferrihydrit (89 %) und Hämatit angenommen wird. Der Eisen-
gehalt liegt bei etwa 61 %. Es wird insbesondere zur Phosphatentfernung bei der Renaturierung
von Seen oder Grundwasser, sowie zur Nachbehandlung von Abwasser in Pflanzenkläranlagen
vertrieben. [GEH WASSERCHEMIE 2015; SURESH KUMAR ET AL. 2019a]
Bayoxide® Bei der Adsorbensgruppe Bayoxide® E 33 der LANXESS Deutschland GmbH
handelt es sich wie bei GEH® 104 um synthetisches, poröses Eisen(III)-oxidhydrat, allerdings
liegt dieses in der Goethit-Modifikation (α-FeOOH) vor. Die Produkte weisen wie GEH® 104
3 Adsorbensauswahl 43
einen Eisengehalt von mindestens 61 % auf. Während es sich bei Bayoxide® E 33 um das ein-
fache, granulierte Produkt handelt, wurde Bayoxide® E 33 P in Pelletform gepresst. Bayoxide®
E 33 HC besitzt eine besonders hohe mechanische Stabilität und Kapazität. Die Anwendungs-
schwerpunkte liegen in der Behandlung von Trink- und Abwasser zur Entfernung von Antimon,
Arsen, Phosphat und Silikat. [LANXESS 2012, 2013; MIONTEC 2014]
FerroSorp® AW Bei der FerroSorp®-Reihe der Firma HeGo Biotec GmbH handelt es sich
um ein eisen(III)-oxidhydrathaltiges Produkt (41 % Eisen, vorwiegend Ferrihydrit), das aus den
eisenhydroxidreichen Rückständen der Wasseraufbereitung gewonnen wird. Dadurch sind zu-
sätzlich größere Mengen an Calciumcarbonat enthalten. Diese Produkte werden vor allem zur
Entfernung von Arsen, Phosphat, Schwefelwasserstoff und Schwermetallen eingesetzt, wobei
die Spezifikation „AW“ speziell zur Abwasserbehandlung vertrieben wird. [HEGO BIOTEC 2006;
SCHÖPKE ET AL. 2013; SURESH KUMAR ET AL. 2019a]
NXT®-2 Das nanokristalline Adsorbens NXT®-2 der Firma EP Minerals Europe GmbH & Co.
KG stellt ein binäres Eisen-Lanthan-Mischoxidhydrat dar, das etwa 8 % Lanthan und 59 %
Eisen enthält. Es zeichnet sich durch besonders hohe Adsorptionskapazitäten aus und wird
als Adsorbens für Arsen, Phosphat und Schwermetalle vertrieben. [TREIBACHER INDUSTRIE
AG 2014; FILTRONICS 2014]
Compalox® AN/V 801 Die Compalox® AN/V-Produkte der Firma Albemarle Germany GmbH
bestehen aus granuliertem, aktiviertem Aluminiumoxid (γ-Al2O3), mit einem Aluminiumgehalt
von etwa 48 % sowie Na2O, CaO und Fe2O3 als Spurenbestandteilen. Die Bezeichnung „801“
ist ein Hinweis auf die vorliegende Korngrößenverteilung. Es wird als Adsorbens zur Wasser-,
Abwasser- und Luftreinigung, sowie zur selektiven Anreicherung von Wirkstoffen vertrieben.
[ALBEMARLE 2011]
Al-WBR Die aluminiumoxidreichen Wasserbehandlungsrückstände (Al-WBR) stammen von
den Ballymore Eustace Water Treatment Works, der größten Anlage zur Trinkwassergewinnung
in Irland. Hier wird Aluminiumsulfat als Flockungsmittel eingesetzt. Der Schlamm wurde am
Water and Effluent Laboratory (University College Dublin) mit einer Filterpresse entwässert
und anschließend im Ofen getrocknet. Al-WBR besitzen einen Aluminiumgehalt von 27 % mit
Kohlenstoffverbindungen als Nebenbestandteil (11 % C). Silicium, Eisen, Calcium, Magnesium,
Chlorid und Sulfat sind jeweils zu etwa 1 % enthalten. [SHEN 2015]
Catalytic Carbon® Das Hybridmaterial der Watch® GmbH setzt sich aus einer granulierten
Aktivkohle auf Kokosnussschalenbasis und eingelagertem FeOOH zusammen. Der Eisenanteil
liegt bei maximal 9 %. Das Produkt zeichnet sich durch die besonders große Oberfläche aus,
allerdings sind die Herstellerangaben auch für eine Aktivkohle ungewöhnlich hoch. Es wird zur
Entfernung von Arsen, Schwermetallen und einer Vielzahl organischer Substanzen aus Trink-
und Abwasser vertrieben. [WATCH WATER 2015a,b]
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3.2.2.2. Hybride Anionenaustauscher (HAIX)
Hierbei handelt es sich um Hybridmaterialien aus Anionenaustauscherharz und in der Polymer-
matrix immobilisiertem, eisenoxidhydrathaltigem Adsorbens. Die für die selektive Phosphatent-
fernung zuständige Komponente ist das Eisenoxidhydrat.
Layne® RT Layne® RT von der Layne Christensen Company besteht aus makroporösen Poly-
styrolkugeln, in die Eisenoxidhydrat eingelagert wurde. Es wurde speziell zur Arsenentfernung
entwickelt, weist eine besonders schnelle Adsorption auf und lässt sich regenerieren. [LAYNE
CHRISTENSEN COMPANY 2011; HOFFMANN & LEICHT 2014]
Lewatit® FO 36 Hierbei handelt es sich um ein makroporöses Styrol-Divinylbenzol-Copolymer
mit Dimethylaminogruppen der LANXESS Deutschland GmbH, dessen aktive Komponente
FeOOH darstellt. Es wird vor allem zur Entfernung der Oxoanionen von bspw. Arsen, Phosphor,
Vanadium und Chrom oder Uranverbindungen eingesetzt. Die Regenerierung erfolgt durch das
Spülen mit einer NaOH- und NaCl-haltigen Lösung. [LANXESS 2011; LANXESS 2012]
FerrIXTM A34E Der Hybride Anionenaustauscher der Purolite (China) Co. Limited besteht
aus einem Styrol-Divinylbenzol-Copolymer mit immobilisiertem Eisenoxidhydrat. Der Eisenge-
halt liegt hier bei etwa 10-20 % der Trockenmasse. Es wird vorwiegend zur Arsenentfernung
vertrieben. In den USA wird das Material zur Einmalnutzung empfohlen bzw. vom Hersteller
zur Regenerierung zurückgenommen. [PUROLITE 2014a,b]
3.2.3. Modellabwasser
Als Referenz wurde phosphatdotiertes Trinkwasser (Wasserwerk Dresden-Coschütz) mit ei-
ner Konzentration von 50 mg/L als PO43- (im untersuchten pH-Bereich als Hydrogen- bzw.
Dihydrogenphosphat vorliegend) gewählt. Diese Phosphatkonzentration entspricht dem Ablauf
einer KKA ohne spezifische Phosphatentfernung (Tab. 3.2). Die Calciumkonzentration liegt mit
40 mg/L im deutschlandweiten Vergleich im unteren Bereich, sodass der Einfluss der Wasser-
härte beim Adsorbensvergleich möglichst gering gehalten wird. Da der Einfluss anderer Haupt-
anionen und gelöster organischer Stoffe im behandelten Abwasser auf die Phosphatadsorption
an die reaktiven Zentren der eingesetzten Materialien (Eisenoxid(hydrat) (vgl. Kap. 4.1) und
Aluminiumoxid(hydrat) [BRATTEBØ & ØDEGAARD 1986; TANADA ET AL. 2003]) eher gering ist,
wurde auf die Aufstockung des Trinkwassers mit Chlorid, Sulfat oder DOC verzichtet.
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Tabelle 3.2.: Wasserzusammensetzung einer Kleinkläranlage im Großraum Dresden (basie-
rend auf [WORCH ET AL. 2012]) und des eingesetzten Modellabwassers
Parameter KKA Modellabwasser
pH 7,1...9,2 7,5
β(PO43-) in mg/L 35...77 50
β(Ca2+) in mg/L 37...46 40
β(Cl-) in mg/L 100,2...101,5 11,2
β(SO42-) in mg/L 108,7...111,4 26,7
DOC in mg/L 12,1...20,1 1,8
3.2.4. Methoden zur Untersuchung der Phosphatadsorption
Aufnahme von Isothermen
Die Adsorptionskapazität wurde durch die Aufnahme der Adsorptionsisothermen (Batchexpe-
riment, V = 300 mL) untersucht. Die Versuchsdauer (t = 14 d) orientiert sich dabei an vo-
rangegangenen Studien zur Phosphatadsorption an Eisenoxidhydraten [STRAUSS 1992]. Die
Versuche erfolgten als Doppelbestimmung mit mindestens 10 verschiedenen Masse-Volumen-
Verhältnissen auf einem Horizontalschüttler. Die Freundlich-Parameter KF und nF wurden mit
dem Programm ISO 3.2 [© WORCH 2009a] aus den experimentellen Daten ermittelt.
Während die klassischen Adsorbentien getrocknet eingesetzt werden konnten, wurden die
HAIX zuerst in Leitungswasser gequollen, um dabei unspezifisch adsorbierende quartäre Am-
moniumgruppen mit den Hauptanionen des Leitungswassers zu sättigen. Der Überstand wurde
anschließend abdekantiert und durch das Modellabwasser ersetzt.
Untersuchung der Adsorptionskinetik
Die Bestimmung der Parameter zur kinetischen Beschreibung der Adsorption (Korndiffusion)
erfolgte im Differentialkreislaufreaktor (Anhang Abb. A.1, vF = 24 m/h; mAds = 0,5 g). Das
Lösungsvolumen (0,5...2 L) wurde an die Gleichgewichtsbeladung des Adsorbens angepasst.
Zur Versuchsvorbereitung wurde das Adsorbens in einem 20-mL-Becherglas mit Wasser
überschichtet und zum Sättigen der Poren mit Wasser über Nacht in einer Polycarbonat-Vaku-
umglocke bei 100 mbar gelagert. Das Adsorbens wurde als etwa 2 mm dicke Schicht in einer
wassergefüllten Säule (dS = 1,8 cm) mittels Glaskugeln und Glaswolle fixiert, wobei zwischen
Glaswolle und Adsorbens zur Realisierung einer möglichst planen Fläche Kunststoffgewebe
eingebracht wurden.
Vor Beginn des eigentlichen Versuchs wurde das gesamte System mit einem Liter phosphat-
freiem Leitungswasser vorgespült, um bei den HAIX unspezifisch adsorbierende Sorptionsplät-
ze des Ionenaustauscherharzes mit Chlorid und Sulfat zu belegen. Das Ionenaustauscherharz
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wird so beladen, dass im anschließenden Versuch die Kinetik ausschließlich für die spezifische
Phosphatadsorption an das immobilisierte Eisenoxidhydrat untersucht werden konnte. Andern-
falls stellte sich das Gleichgewicht bei niedrigeren Phosphatendkonzentrationen (siehe untere
Kurve in Abb. 3.5) und somit höheren Phosphatbeladungen ein, als aus den Isothermen her-
vorgeht.
Nach dem Spülen wurde das System über einen Bypass entleert, mit dem Modellabwasser
gefüllt und der Versuch gestartet. Es dauerte etwa sieben Tage für die klassischen Adsorben-
tien und drei Stunden für die HAIX bis zum Erreichen eines quasistationären Zustands. Wäh-
rend dieser Zeit wurden neben der Probe für die Ausgangskonzentration mindestens zehn
weitere Proben entnommen. Das Totvolumen an Leitungswasser in und vor der Säule wurde
bei der Auswertung berücksichtigt. Die Bestimmung der Kinetikparameter ks(0) und ω erfolgte
mit dem LDF-Modell im Programm KIN 3.1 [© WORCH 2009b].
Abbildung 3.5.: Auswirkung des Vorspülens des Adsorbens im Differentialkreislaufreaktor mit
phosphatfreier Matrix (Trinkwasser, entionisiertes Wasser) auf den Verlauf des
Kinetikexperiments am Beispiel von Lewatit® FO 36
Aufnahme von Durchbruchskurven - Ermittlung der Adsorptionsdynamik
Die experimentelle Ermittlung der Durchbruchskurve erfolgte mittels eines kontinuierlich durch-
strömten Festbettadsorbers (dS = 0,9 cm, VAds = 8 mL). Vor dem Beginn des Versuchs wurde
das Adsorbens in einem 50-mL-Becherglas mit Wasser überschichtet und zum Sättigen der
Poren mit Wasser über Nacht in einer Polycarbonat-Vakuumglocke bei 100 mbar gelagert. Wie
bei den kinetischen Untersuchungen wurde das Adsorbens mit Hilfe von Glaswolle, Glaskugeln
und Kunststoffgewebe fixiert und im Anschluss etwa 1...2 h mit phosphatfreiem Leitungswasser
gespült. Der Adsorber wurde im Aufstrom betrieben und die Phosphatkonzentration am Ablauf
aller 30 min online erfasst.
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3.2.5. Zur Modellierung eingesetzte Programme
ISO 3.2
Aus bis zu 30 Wertepaaren der Konzentration (βeq(PO43-)) und der Beladung (qeq(PO43-)) im
Gleichgewicht, die durch die Aufnahme einer Isotherme experimentell bestimmt werden (Kap.
3.2.4), können mit dem Programm ISO 3.2 [© WORCH 2009a] die Parameter der Freundlich-,
Langmuir-, Langmuir-Freundlich- oder Redlich-Peterson-Isotherme berechnet werden.
KIN 3.1
In das Programm KIN 3.1 [© WORCH 2009b] werden die Wertepaare aus dem Kinetikversuch
(βeq(PO43-)/β0(PO43-) und t in h) hinterlegt. Aus der Eingabe der Freundlichparameter (KF , nF )
und den Versuchsbedingungen des Kinetikversuchs (mAds, V , β0(PO43-)) wird die theoretisch
zu erwartende Gleichgewichtskonzentration berechnet. Durch manuelle Anpassung der Kine-
tikparameter (ks(0), ω) wird der Verlauf der Konzentrationsabnahme durch Adsorption an die
experimentellen Daten angeglichen und so die Werte für die Kinetikparameter bestimmt.
LDF 3.0b
Mit Hilfe des Programmes LDF 3.0b [© WORCH 2016] werden Durchbruchskurven aus folgen-
den Eingangsparametern berechnet:
• Anfangskonzentration (β0(PO43-)),
• Freundlich-Parameter (KF und nF ),
• Parameter der Filmdiffusionskinetik (kfav),
• Parameter der Oberflächendiffusionskinetik (k∗s oder ks(0) und ω),
• Adsorbensmasse (mAds),
• Bettdichte (ρb) und
• lineare Filtergeschwindigkeit (vF ).
Außerdem können experimentelle Ergebnisse eingeladen und mit der Modellierung verglichen
werden.
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3.3. Modellierung einer 4 EW-KKA
3.3.1. Erhobene experimentelle Daten
3.3.1.1. Wasserzusammensetzung einer KKA
Basierend auf vorangegangenen Untersuchungen am Institut für Wasserchemie der TU Dres-
den wurde für den Vergleich der Adsorbentien als Modellwasser eine mittlere Zusammenset-
zung von biologisch gereinigtem Abwasser einer KKA mit 4 Einwohnerwerten (EW) herangezo-
gen (Tab. 3.2). Dabei wurde auf die Aufstockung des verwendeten Trinkwassers (Wasserwerk
Coschütz) mit DOC sowie Chlorid, Nitrat und Sulfat verzichtet, da bei der Vorauswahl der Ad-
sorbentien ihre Selektivität für Phosphat bereits berücksichtigt wurde und deren Einfluss im
behandelten Abwasser auf die Phosphatadsorption an die reaktiven Zentren der eingesetzten
Materialien (Eisenoxid(hydrat) (vgl. Kap. 4.1) und Aluminiumoxid(hydrat) [BRATTEBØ & ØDE-
GAARD 1986; TANADA ET AL. 2003]) eher gering ist.
3.3.1.2. Bestimmung der Freundlich-Isothermen der Adsorbentien -
Adsorptionsgleichgewicht
In Abb. 3.6 sind die in dieser Arbeit ermittelten, nach Freundlich ausgewerteten Isothermen
der Materialien im Vergleich zueinander dargestellt. Auffällig ist die hohe Beladung des Eisen-
Lanthan-Mischoxids NXT®-2. Allerdings trat hier bei der experimentellen Untersuchung ein
starker Abrieb sowie ein Zerfall eines Teils der Adsorbenspartikel bereits beim ersten Wasser-
kontakt auf. Dies könnte einerseits die hohe Beladung erklären, verhindert andererseits jedoch
den Einsatz dieses Materials im Festbettadsorber aufgrund fehlender Stabilität. Die höchste
Adsorptionskapazität der mechanisch stabilen Adsorbentien weist granulierter Eisenhydroxid-
schlamm aus der Wasserbehandlung (FerroSorp® AW) mit ca. 90 mg/g Phosphat bei einer
Gleichgewichtskonzentration von 50 mg/L PO43- auf. Die Isotherme verläuft jedoch vor allem
im niedrigen Konzentrationsbereich ungünstig, was auch bei SCHÖPKE ET AL. [2013] beobach-
teten. Bayoxide® E 33 HC liegt mit 84 mg/g knapp darunter, während die Adsorptionskapazi-
täten der anderen Produkte im Bereich von 35 bis 70 mg/g Phosphat liegen. Auch hier gibt
es in der Literatur Untersuchungen mit vergleichbaren Ergebnissen [BRATTEBØ & ØDEGAARD
1986; SPERLICH ET AL. 2008a; BABATUNDE ET AL. 2009; PELEKA & DELIYANNI 2009; PAR-
SCHOVÁ ET AL. 2010; SENDROWSKI & BOYER 2013; NUR ET AL. 2014b; LALLEY ET AL. 2016].
Da Bayoxide® E 33 und E 33 P deutlich niedrigere Gleichgewichtsbeladungen als Bayoxide®
E 33 HC aufwiesen, wurde ausschließlich Letzteres für die weiteren Untersuchungen genutzt.
Die eisenoxidhydratimprägnierte Aktivkohle Catalytic Carbon® liegt mit ca. 5 mg/g deutlich
unter den Beladungen der anderen Materialien und weicht von den Literaturwerten vergleich-
barer Materialien stark nach unten ab [ZHOU ET AL. 2012]. Erklären lässt sich dies anhand
der Betrachtung des Eisengehaltes des Adsorbens. Während vom Hersteller bis zu 9 % Eisen-
oxid angegeben werden, wies das zur Verfügung gestellte Material lediglich 1 % auf. Dadurch
kann trotz großer Oberfläche aufgrund weniger aktiver Zentren keine hohe Beladung erreicht
werden. Das Material wurde daher bei den weiteren Untersuchungen nicht mehr berücksichtigt.
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Abbildung 3.6.: Experimentell (Punkte) und nach Freundlich (Linien) bestimmte Isothermen der
untersuchten Adsorbentien (V = 300 mL, t = 14 d, Modellabwasser)
3.3.1.3. Untersuchung der Kinetik der Korndiffusion
Auf der Basis der kinetischen Untersuchung im Differentialkreislaufreaktor (Abb. 3.7) konnte
grob eine Unterteilung in zwei Gruppen getroffen werden (gestrichelte Linie). Die langsamere
Korndiffusionskinetik mit k∗s = 10
-6...10-5 1/s zu Beginn der Adsorption wiesen die Aluminium-
und Eisenoxidhydrate auf. SPERLICH ET AL. [2008a] erhielten für die Phosphatadsorption an
GEH® 104 sowie BRATTEBØ & ØDEGAARD [1986] an Compalox® AN/V 813 Ergebnisse in der
gleichen Größenordnung.
Besonders schnell erfolgt die Korndiffusion bei den HAIX mit 10-3...10-2 1/s, was für FerrIXTM
A33E im Einklang mit NUR ET AL. [2014b] steht. Ein wesentlicher Unterschied ist die stärkere
elektrostatische Anziehung aufgrund der positiven Oberflächenladung der quartären Ammoni-
umgruppen bei den HAIX.
Mit steigender Beladung der Adsorbentien mit Phosphat nimmt der Stofftransportkoeffizient
erwartungsgemäß ab. Auffällig ist hier das Verhalten des FerroSorp® AW, dessen anfangs
schnelle Kinetik mit zunehmender Beladung deutlich verringert wird. Einerseits besitzt
FerroSorp® AW ein ausgeprägteres Mesoporensystem als beispielsweise GEH® 104, sodass
zu Beginn Phosphat schneller zu den Mikroporen gelangen kann [SURESH KUMAR ET AL.
2019a], andererseits besteht das Adsorbens neben Eisenoxidhydrat zu großen Teilen aus Cal-
cit, welches vermutlich eine geringere Triebkraft zur Bindung von Phosphat aufweist. Wäh-
rend bei Aluminium- und Eisenoxidhydraten die Bindung von Phosphat durch die Bildung von
innersphärischen Oberflächenkomplexen angenommen wird [PERSSON ET AL. 1996; KIM &
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KIRKPATRICK 2004], wird für calciumhaltige Adsorbentien die lokale Auflösung des Calcits und
anschließende Fällung als Calciumphosphat diskutiert [GUSTAFSSON ET AL. 2008].
Die Überführung der Stofftransportkoeffizienten in dimensionslose Größen (Anhang A.1.3)
verdeutlicht, dass bei den klassischen Adsorbentien erwartungsgemäß überwiegend die Korn-
diffusion den geschwindigkeitsbestimmenden Schritt darstellt [SAHA ET AL. 2010], während
das bei den HAIX erst bei hohen Beladungen zutrifft. Bei den HAIX bestimmt anfangs vor allem
die Filmdiffusion die Geschwindigkeit der Adsorption.
Abbildung 3.7.: Beladungsabhängigkeit des Stofftransportkoeffizienten der Oberflächendiffusi-
on k∗s (berechnet nach Gl. 2.16 aus den mittels KIN 3.1 [© WORCH 2009b]
bestimmten Größen ks(0) und ω)
3.3.2. Modellierung der Durchbruchskurve
3.3.2.1. Basisdaten
Für den Festbettadsorber im Labormaßstab sollte ein Bettvolumen von ca. 8 mL bei einer Fließ-
geschwindigkeit von ca. 2 mL/min realisiert werden, um eine verfahrensübliche EBCT von 4 min
umzusetzen. Die dafür benötigten Adsorbensmengen, sowie eine Übersicht der experimentell
bestimmten Daten und des nach Gnielinski berechneten volumetrischen Stofftransportkoeffi-
zienten der Filmdiffusion (Gl. 2.6 - 2.13) ist in Tab. 3.3 dargestellt.
Zur Berechnung des volumetrischen Stofftransportkoeffizienten der Filmdiffusion wird der
Diffusionskoeffizient DL von Phosphat benötigt, bei welchem mehrere Spezies im Gleichge-
wicht vorliegen. Der Diffusionskoeffizient eines Ions in Wasser Di kann mit der Stokes-Einstein-
Beziehung (Gl. 3.1) aus dem hydrodynamischen Radius des Ions in Wasser ri temperaturab-
hängig bestimmt werden. Für jede Phosphatspezies existiert jedoch ein anderer hydrodynami-
scher Radius (Tab. 3.4).
Di(T )=
kB·T
η(T )· 6·π· ri
(3.1)
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Tabelle 3.3.: Basisdaten - Dimensionierung des Festbettadsorbers und experimentell bestimm-
te Parameter
Material mAds KF nF kfav ks(0) ω
in g in LnFmg1-nF /g in 1/s in 1/s in g/mg
GEH® 104 9,93 27,8 0,202 5,7·10-2 1,1·10-5 -0,04
Bayoxide® E 33 HC 7,26 33,7 0,231 4,8·10-2 2,1·10-5 -0,04
FerroSorp® AW 4,34 18,3 0,409 2,0·10-2 3,3·10-5 -0,11
Compalox® AN/V 801 8,82 16,4 0,280 4,0·10-2 0,9·10-5 -0,06
Al-WBR 5,03 15,4 0,295 3,1·10-2 0,3·10-5 -0,06
Layne® RT 2,99 18,5 0,187 2,4·10-2 3,6·10-3 -0,11
Lewatit® FO 36 3,14 15,0 0,218 1,1·10-2 3,8·10-3 -0,12
FerrIX
TM
A34E 3,11 17,8 0,185 2,1·10-2 1,0·10-3 -0,11
Tabelle 3.4.: Diffusionskoeffizienten Di(T ) [HAYNES ET AL. 2013] und hydrodynamische Radi-
en ri der einzelnen Phosphatspezies in Wasser bei 25 °C
H2PO4- HPO42- PO43-
Di(T ) in m2/s 9,59·10-10 7,59·10-10 8,24·10-10
ri in m 2,56·10-10 3,23·10-10 2,98·10-10
Da im Fall des Abwassers mehrere Phosphatspezies als Summenparameter bei der Adsorp-
tion analysiert werden, wurde auch der Diffusionskoeffizient als Summenparameter angesetzt.
Hierfür wird ein gewichteter Mittelwert der Diffusionskoeffizienten der Phosphatspezies D∗L in
Anlehnung an das pH-abhängige Auftreten der einzelnen Phosphatspezies (Abb. 3.8) einge-
führt:
D∗L = Σ(αi·Di(T )) (3.2)
Dabei stellt αi den pH-abhängigen Anteil der Phosphatspezies am Gesamtphosphat dar. Die
Abb. 3.8 verdeutlicht, dass der Diffusionskoeffizient mit steigendem pH, damit zunehmendem
Anteil an Hydrogenphosphat und steigendem mittlerem Radius sinkt.
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Abbildung 3.8.: Gewichteter Diffusionskoeffizient in Abhängigkeit von der Phosphatspezieszu-
sammensetzung bei 25 °C
Von Seiten des Adsorbens werden vor allem die in Kapitel 2.5.2 vorgestellten Größen, d. h.
Bettdichte, scheinbare Partikeldichte und Partikeldurchmesser, für die Modellierung benötigt
(Tab. 3.5). Insbesondere beim Partikeldurchmesser ist zu beachten, dass beim LDF-Modell
sphärische Partikel angenommen werden. Während die HAIX aufgrund ihrer Polymermatrix
dieses Kriterium erfüllen, wurden die granulierten Adsorbentien vorab lediglich über den Sieb-
durchgang klassifiziert, wobei der Mittelwert aus kleinster und größter Maschenweite lediglich
eine grobe Abschätzung zulässt.
Tabelle 3.5.: Basisdaten - Adsorbenseigenschaften
Material ρb ρp dp,Sieb dp,V
in g/cm3 in g/cm3 in mm in mm
GEH® 104 1,24 2,33 0,8 ± 0,2 0,79 ± 0,06
Bayoxide® E 33 HC 0,91 2,04 0,8 ± 0,2 0,74 ± 0,11
FerroSorp® AW 0,54 1,63 0,8 ± 0,2 0,94 ± 0,05
Compalox® AN/V 801 1,10 2,14 0,9 ± 0,1 1,03 ± 0,01
Al-WBR 0,63 1,54 0,8 ± 0,2 0,90 ± 0,14
Layne® RT 0,37 1,21 - 0,75 ± 0,45
Lewatit® FO 36 0,39 1,22 - 0,36 ± 0,02
FerrIX
TM
A34E 0,31 1,22 - 0,75 ± 0,45
3 Adsorbensauswahl 53
Die genauere Bestimmung des Partikeldurchmessers dp wurde über die Berechnung des
mittleren volumenäquivalenten Durchmessers dp,V realisiert. Aus einer Fünffachbestimmung
der Anzahl der Partikel pro 100 mg des getrockneten Adsorbens wurde die durchschnittliche
Masse eines Adsorbenspartikels bestimmt und über die reale Partikeldichte ρb (wasserfreie Po-
ren) das durchschnittliche Volumen eines Partikels berechnet. Unter der Annahme eines sphä-
rischen Partikels konnte daraus der volumenäquivalente Partikeldurchmesser bestimmt wer-
den. Tab. 3.5 enthält neben der Übersicht der benötigten Adsorbensparameter den Vergleich
aus dem mittleren Siebdurchgang dp,Sieb und dem volumenäquivalenten Durchmesser dp,V .
Während sich die Werte bei den beiden Eisenoxidhydraten GEH® 104 und Bayoxide® E 33 HC
geringfügig unterscheiden, weisen die anderen Adsorbentien, insbesondere FerroSorp® AW
und Compalox® AN/V 801, deutlichere Abweichungen der Durchmesser auf.
3.3.2.2. Modellierung der Durchbruchskurven
Mit Hilfe der Programmversion LDF 3.0b [WORCH 2016] konnten unter Nutzung der oben
angegebenen Daten Durchbruchskurven berechnet werden (Abb. 3.9). Während die Durch-
bruchskurven der HAIX sehr dicht beieinander liegen und aufgrund der anfangs filmdiffusi-
onskontrollierten Adsorption einen nahezu idealen s-förmigen Kurvenverlauf aufweisen, treten
bei den anderen Materialien erhebliche Unterschiede auf. Der Durchbruch der beiden Eisen-
oxidhydrate erfolgt in diesem volumennormierten System (VAds = 8 mL) aufgrund ihrer hohen
Dichte und Gleichgewichtsbeladung spät, während Materialien mit geringer Dichte (HAIX und
FerroSorp® AW) oder vergleichsweise niedriger Gleichgewichtsbeladung (aktiviertes Alumini-
umoxid) sehr früh durchbrechen. Dabei ist die vorliegende Kurvenform des aktivierten Alumi-
niumoxids und der Eisenoxidhydrate materialtypisch [Brattebø & Ødegaard 1986; SPERLICH
ET AL. 2008a] und belegt, dass die Gleichgewichtsbeladung der Adsorbentien aufgrund der
Abbildung 3.9.: Berechnete Phosphatdurchbruchskurven für die einzelnen Adsorbentien im La-
bormaßstab (vF = 1,8 m/h, VAds = 8 mL, Modellabwasser)
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langsamen Diffusion ins Korninnere bei wirtschaftlicher Nutzung unter den gewählten Be-
triebsbedingungen nicht realisierbar ist. Dies macht die Notwendigkeit einer Adsorptionsmo-
dellierung im Vergleich zu einfacher Abschätzung der Eignung über die Gleichgewichtsbela-
dung deutlich. Noch klarer wird diese langsame Korndiffusion im Fall von Al-WBR, sodass eine
Nutzung dieses Adsorbens mit verfahrensüblicher Verweilzeit nicht realisierbar ist.
3.3.3. Experimentelle Validierung der modellierten Durchbruchskurven im
Labor
Die Validierung des verwendeten Modells erfolgte anhand der experimentell ermittelten Durch-
bruchskurven für die einzelnen Adsorbentien. Die Abb. 3.10 verdeutlicht am Beispiel von Ferro-
Sorp® AW und Lewatit® FO 36 die sehr hohe Übereinstimmung von Modell und Experiment.
Die anderen Gegenüberstellungen sind im Anhang (Abb. A.3) dargestellt. Insbesondere bei den
HAIX stimmen Modell und Experiment weitestgehend überein und auch der Durchbruch erfolgt
nahezu zur Zeit des idealen Durchbruchs tidb . Dies ist auf die homogene Größe der Adsorbens-
partikel, deren ideal sphärische Form sowie die sehr gut zugänglichen Poren zurückzuführen.
Die Stofftransportkoeffizienten der Film- und Oberflächendiffusion sind daher nahezu gleich
groß und ermöglichen den s-förmigen Kurvenverlauf.
Bei den mineralischen Adsorbentien läuft die Filmdiffusion deutlich schneller ab als die Korn-
diffusion, sodass die Durchbruchskurve anfangs schnell ansteigt und sich später sehr langsam
der Gleichgewichtsbeladung annähert. Dadurch erfolgt der reale Durchbruch wie bei Ferro-
Sorp® AW deutlich vor der Zeit des idealen Durchbruchs.
Abbildung 3.10.: Validierung der Modellierung mit LDF-Modell im Labormaßstab am Beispiel
von FerroSorp® AW und Lewatit® FO 36 (vF = 1,8 m/h, Vads = 8 mL, Modell-
abwasser)
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3.3.4. Erstellung der Prognose eines Festbettadsorbers zur
Phosphatentfernung in einer 4-EW-KKA
Basierend auf den experimentell bestimmten Parametern erfolgte die Prognose der Durch-
bruchskurven für eine KKA von 4 EW bei einem Abwasseranfall von ca. 400 L/d. Da der Platz
in einer KKA begrenzt ist, wurde ein Adsorber von 80 cm Höhe und 30 cm Durchmesser an-
gesetzt. Damit bildet die Bettdichte des Adsorbens im Zusammenspiel mit dessen Maximal-
beladung einen besonders wichtigen Einflussparameter, was im Einklang mit den Ergebnissen
im Labormaßstab steht. Dies führt dazu, dass Adsorbentien mit einer geringen Dichte wie die
HAIX und FerroSorp® AW gegenüber Adsorbentien mit hoher Dichte (GEH® 104, Bayoxide®
E 33 HC, Compalox® AN/V 801) auf Grund des deutlich geringeren Materialeinsatzes schlech-
ter abschneiden (Abb. 3.11).
Die gewählten Randbedingungen (< 2 mg/L P für 6 Monate im Ablauf, grau markiert) konn-
ten lediglich die beiden Eisenoxidhydrate GEH® 104 und Bayoxide® E 33 HC erfüllen, während
der Durchbruch bei den anderen Materialien zu früh erfolgt. Die beiden Adsorbentien errei-
chen eine vollständige Phosphatentfernung aus dem Ablauf der biologischen Reinigungsstufe
für mindestens 200 Tage, sodass sie in KKA eingesetzt werden können. Daher wurde im An-
schluss mit diesen beiden Materialien weitergearbeitet.
Das hier angewendete Modell zur Vorhersage des Phosphatdurchbruchs gilt für die hier be-
trachtete KKA im Großraum Dresden, sowie Anlagen deren Abwasser dieselbe Wasserzusam-
mensetzung aufweist. Um die Gültigkeit des Modells zu erweitern, wird im folgenden Kapitel
der Einfluss verschiedener Wasserparameter auf die Phosphatadsorption und damit den Ver-
lauf der Durchbruchskurve untersucht, um besonders relevante Faktoren in einem erweiterten
Prognosemodell zu berücksichtigen und dessen Anwendung zu vereinfachen.
Abbildung 3.11.: Prognose des Phosphatdurchbruchs in einer 4 EW-KKA (vF = 0,2 m/h,
β0(PO43-) = 50 mg/L, VAds = 56,5 L)
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Highlights Kapitel 3
1. Die Anwendung von klassischen Adsorbentien wie Eisenoxidhydraten ermöglicht hohe
Beladungen.
2. Bei der Nutzung von Hybriden Anionenaustauschern (HAIX) wird eine schnellere Gleich-
gewichtseinstellung beobachtet.
3. Das LDF-Modell stellt sowohl für klassische Adsorbentien als auch für HAIX ein geeigne-
tes Werkzeug zur Prognose realer Durchbruchskurven von Phosphat dar.
4. Granulierte Eisenoxidhydrate sind für den praktischen Einsatz in KKA besonders geeig-
net.
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4. Wasserchemische Einflussfaktoren auf die
Phosphatadsorption an Eisenoxidhydraten
Abbildung 4.1.: Modellierung des Einflusses von pH-Wert und Gesamthärte (GH) auf die Phos-
phatadsorption an GEH® 104 am Beispiel des Freundlichkoeffizienten (KF )
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4.1. Stand der Forschung
4.1.1. Phosphatbindung an Eisenoxidhydraten
Anionen adsorbieren bevorzugt bei niedrigen pH-Werten und unter Coadsorption von Protonen
an Goethit [RIETRA ET AL. 1999a]. So ist das Adsorptionsmaximum von Phosphat an Goethit
in entionisiertem Wasser bei pH 3 mit einer starken, beladungsproportionalen Verschiebung
der Oberflächenladung ins Negative zu beobachten [SIGG 1980; HAWKE ET AL. 1989; IOAN-
NOU ET AL. 2013]. Die Adsorption von Phosphat an Eisenoxidhydraten wird durch steigen-
de Temperaturen und steigende Ionenstärke unterstützt [GEELHOED ET AL. 1997a; ANTELO
ET AL. 2005; LUENGO ET AL. 2007], sodass die Bildung innersphärischer Komplexe angenom-
men wird, die über den Austausch von OH-Gruppen an der Adsorbensoberfläche erfolgt. Eine
OH-Gruppe kann bei Eisenoxidhydraten an ein, zwei oder drei Eisenkerne gebunden sein,
oder auch zwei OH-Gruppen an einem Eisenkern, wobei bei Goethit vor allem die Bindung an
einen (mononuklear) oder zwei (binuklear) Eisenkerne dominiert [CORNELL & SCHWERTMANN
2003]. Die binuklearen OH-Gruppen spielen bei pH-Werten von 4...10 kaum eine Rolle bei
der Adsorption, weder bei der Protonierung der Oberfläche noch bei der Phosphatadsorption.
Beides spielt sich vor allem an mononuklearen OH-Gruppen ab [CORNELL & SCHWERTMANN
2003]. Der in der Literatur bestimmte Ladungsnullpunkt schwankt in Abhängigkeit von Verfah-
ren und Matrix zwischen 5,1 und 9,5 [PARFITT & ATKINSON 1976; SIGG 1980; BALISTRIERI &
MURRAY 1987; STRAUSS 1992; VAN GEEN ET AL. 1994; CORNELL & SCHWERTMANN 2003;
GABORIAUD & EHRHARDT 2003; KOSMULSKI 2004; LINDEGREN 2009]. Neben der Tempera-
tur und der Adsorbensoberfläche beeinflussen vor allem Fremdionen die Lage des pHpzc. Die
Anwesenheit von Anionen wie Phosphat, Silikat oder aus der Umgebungsluft gelöstes CO2,
aber auch von Huminstoffen und Biofilmen, verursacht eine Absenkung der Oberflächenladung,
während Kationen wie das Calciumion die Oberflächenladung erhöhen [PARFITT & ATKINSON
1976; STRAUSS 1992; CORNELL & SCHWERTMANN 2003]. Mit steigender Oberflächenladung
steigt die Phosphatadsorption ebenso wie mit sinkendem pH-Wert, wobei sich unterhalb von
pH 7 ein Plateau einstellt [HINGSTON ET AL. 1967; STRAUSS 1992]. Wird pH 4 unterschritten,
beginnt das Adsorbens sich aufzulösen [STRAUSS 1992].
Die Phosphatbindung wird meist durch die Bildung verschiedener Oberflächenkomplexe be-
schrieben. Generell werden drei Formen angenommen, die sich anhand ihrer Zähnig- oder
Kernigkeit unterscheiden: monodentat mononuklear, bidentat mononuklear und bidentat binu-
klear (Abb. 4.2). Unter Einwirkung von Kationen wird auch die Bildung ternärer Komplexe dis-
kutiert. Neben dieser Unterscheidung variiert zusätzlich der angenommene Protonierungsgrad
des an der Oberfläche gebundenen Phosphates. Die Existenz mehrerer Bindungsformen wird
anhand verschiedener Banden im IR-Spektrum mit variierenden Untersuchungsbedingungen
belegt. Die konkrete Bindungsform kann durch vergleichende Modellierungen der Versuchser-
gebnisse mit Oberflächenkomplexierungsmodellen, wie bspw. dem CD-MUSIC-Modell (charge
distribution- multi site complexation), bestimmt werden. Für jede Veröffentlichung werden so
variierende dominante Spezies errechnet (Tab. 4.1).
Aus den vorliegenden Studien lassen sich kaum allgemeingültige Aussagen für das Sys-
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tem Goethit - Phosphat zusammenfassen. Einigkeit besteht lediglich bezüglich der Bildung
innersphärischer Komplexe und des begrenzten Auftretens von Oberflächenfällungen von Ei-
senphosphaten. Letzteres erfordert niedrige pH-Werte mit hohen lokalen Phosphatkonzentra-
tionen oder erhöhte Temperaturen mit sehr langer Reaktionszeit [LI & STANFORTH 2000; KIM &
KIRKPATRICK 2004; KHARE ET AL. 2005; BENGTSSON ET AL. 2007; WANG ET AL. 2015a]. Auch
bakteriell katalysierte Redoxvorgänge im anaeroben Milieu in Anwesenheit von NOM (natural
organic matter) mit anschließender Fällung als Eisen(II)-phosphat werden diskutiert [LI ET AL.
2012b].
Abbildung 4.2.: Modellvorstellungen von Oberflächenkomplexen bei der Phosphatadsorption
an Metall(hydr)oxiden (in Anlehnung an [ANTELO ET AL. 2005])
4.1.2. Phosphatadsorption in Anwesenheit anderer Anionen
Der Einfluss von Hauptanionen sowie Oxoanionen auf die Adsorption von Phosphat wurde in
vielen Studien [HANSMANN & ANDERSON 1985; RYDEN ET AL. 1987; GLASAUER ET AL. 1995;
RIETRA ET AL. 1999a; VILLALOBOS ET AL. 2001; CHITRAKAR ET AL. 2006a; XU ET AL. 2006a;
STACHOWICZ ET AL. 2008] untersucht und lässt sich als Adsorptionssequenz beginnend mit
dem am besten an Goethit sorbierenden Ion zusammenfassen. Dabei bedeutet „=“ eine an-
nähernd gleiche Adsorption, „≥“ eine etwas stärkere Adsorption, und „>“ eine viel stärkere
Adsorption gegenüber dem zweitgenannten Ion. Während bei „=“ eine deutliche gegenseitige
Beeinflussung erfolgt, lässt sich bei „≥“ nur ein geringer Einfluss auf die Adsorption des erstge-
nannten Ions beobachten, während dessen Adsorption bei „>“ nicht mehr signifikant beeinflusst
wird:
AsO33- = PO43- = AsO43- = VO43- = WO42- ≥ CO32- > SeO32- > MoO42- = CrO42- > SeO42-
> SiO44- > SO42- ≥ Cl- = NO3-
Anhand der Sequenz wird deutlich, dass vor allem Anionen, die im häuslichen Abwasser ei-
ne untergeordnete Rolle spielen, die Phosphatadsorption maßgeblich beeinflussen. Nitrat und
Chlorid wirken sich kaum auf die Phosphatadsorption aus. Sulfat hingegen konkurriert vor al-
lem unterhalb von pH 6 mit sinkendem pH-Wert zunehmend mit Phosphat, jedoch nicht im
abwassertypischen Bereich (pH 6...8) [GEELHOED ET AL. 1997a; GAO & MUCCI 2003]. Über
die Bindungsform von Sulfat gibt es wie bei Phosphat verschiedene Auffassungen, die trotz



















en Tabelle 4.1.: Rahmenbedingungen für das Auftreten der verschiedenen, in Modellen angenommenen Oberflächenkomplexe bei der Phosphat-
adsorption an Eisenoxidhydraten




















PARFITT & ATKINSON 1976,
bidentat binuklear STRAUSS 1992,
FONTES & WEED 1996
bidentat binuklear CORNELL &
(Fällung bei 60 °C und 90 d) SCHWERTMANN 2003
bidentat binuklear (unprotoniert)
ANTELO ET AL. 2005
bidentat binuklear (protoniert) monodentat mononuklear (unprotoniert)
bidentat binuklear (protoniert) bidentat binuklear (unprotoniert) LUENGO ET AL. 2006
bidentat binuklear (protoniert)
bidentat binuklear (protoniert) bidentat binuklear (unprotoniert)
ZHONG ET AL. 2007
monodentat mononuklear (protoniert) monodentat mononuklear (unprotoniert)
bidentat binuklear (unprotoniert) + bidentat binuklear (unprotoniert) +
BORGNINO ET AL. 2010
bidentat binuklear (einfach protoniert) monodentat mononuklear (unprotoniert)
bidentat binuklear bidentat binuklear (+ monodentat) KIM ET AL. 2011
bidentat binuklear (unprotoniert) STACHOWICZ ET AL. 2008,
monodentat mononuklear (protoniert) WENG ET AL. 2012
(pH = 5...6: einfach protoniert) (unprotoniert)
IOANNOU ET AL. 2013
(pH < 5: doppelt protoniert)
bidentat mononuklear (protoniert) bidentat binuklear (unprotoniert) bidentat binuklear (protoniert) BELELLI ET AL. 2014
bidentat binuklear (niedrige Beladung)
bidentat mononuklear (mittlere Beladung) monodentat mononuklear ABDALA ET AL. 2015a,
monodentat mononuklear (hohe Beladung) ABDALA ET AL. 2015b
Fällung (sehr hohe Beladung)
Fällung (hohe Beladung, pH 4,5) - WANG ET AL. 2015a
monodentat mononuklear (einfach protoniert bei niedrigem pH, doppelt bei hohem pH) KRUMINA ET AL. 2016
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sphärisch, monodentat oder bidentat mononuklear, protoniert oder deprotoniert schwanken
[GEELHOED ET AL. 1997a; RIETRA ET AL. 1999a; SWEDLUND ET AL. 2009].
Fluorid adsorbiert bevorzugt im Bereich um pH 3,5. Es wirkt sich ebenfalls, vor allem bei nied-
rigem pH-Wert und wenn es zuerst adsorbiert wurde, auf die Phosphatadsorption aus [SIGG
1980; HAWKE ET AL. 1989; HONGSHAO & STANFORTH 2001]. Im Gegensatz dazu sorbiert Si-
likat über den gesamten pH-Bereich, jedoch bevorzugt um pH 9, und konkurriert so vor allem
bei hohen pH-Werten und niedriger Phosphatkonzentration [SIGG 1980; WENG ET AL. 2012].
Die Carbonatadsorption steigt mit sinkender Ionenstärke und erreicht ihr pH-Optimum um
pH 6...7 [ZACHARA ET AL. 1987; VAN GEEN ET AL. 1994; VILLALOBOS & LECKIE 2001; VIL-
LALOBOS ET AL. 2001]. Die Sorption des Carbonats wie auch die des Sulfats verschiebt die
Oberflächenladung ins Negative [BALISTRIERI & MURRAY 1982; VILLALOBOS & LECKIE 2001].
Auch hier ist umstritten, ob die Bindung ggf. pH-abhängig außer- oder innersphärisch und
mono- oder bidentat erfolgt. Einigkeit besteht darin, dass sie deutlich schwächer als die des
Phosphates ist [ZACHARA ET AL. 1987; O’REILLY ET AL. 2001; VILLALOBOS & LECKIE 2001;
RAHNEMAIE ET AL. 2007]. Zwar hat die Verwendung eines Carbonatpuffers keinen Einfluss
auf die pH-Abhängigkeit der Phosphatadsorption [SIGG 1980], die Isothermen verändern sich
jedoch besonders bei niedrigen Phosphatkonzentrationen [KANEMATSU ET AL. 2011].
Die Konkurrenz zwischen Phosphat und Arsenat ist sehr stark. Beide weisen identische Ad-
sorptionsisothermen auf, während auf dem Adsorbens das in der Lösung vorliegende molare
Verhältnis abgebildet wird [HONGSHAO & STANFORTH 2001; PUCCIA ET AL. 2009]. Die Summe
der adsorbierten Phosphat- und Arsenationen bleibt auch bei wechselnden As:P-Verhältnissen
in der Lösung konstant, sodass gleiche Bindungsverhältnissen angenommen werden [PUCCIA
ET AL. 2009]. Da im häuslichen Abwasser Arsenat in der Regel nur in sehr geringen Konzen-
trationen auftritt, ist von einer Störung der Phosphatentfernung nicht auszugehen.
Besonders ist die Bindung von Molybdat, da sich bei hohen Molybdatkonzentrationen Phospho-
molybdate auf der Adsorbensoberfläche bilden [XU ET AL. 2006a]. Weiterhin wurde auch die
Sorption von Borat und Tellurat an Goethit nachgewiesen [CORNELL & SCHWERTMANN 2003].
4.1.3. Phosphatadsorption in Anwesenheit organischer Stoffe
Gelöste organische Stoffe sind ein Hauptbestandteil des häuslichen Abwassers. Durch negativ
geladene funktionelle Gruppen sind diese in der Lage, mit der Eisenoxidhydratoberfläche in
Wechselwirkung zu treten. Diese negative Ladung kann auf Carboxyl-, Phosphoryl- oder Phos-
phatgruppen, in Ausnahmefällen auch deprotonierte Hydroxyl- und sogar Arsenatgruppen, zu-
rückgeführt werden. Diese adsorbieren in der Regel schwächer als ihre anorganischen Äqui-
valente [CORNELL & SCHINDLER 1980; PERSSON ET AL. 2012; TOFAN-LAZAR & AL-ABADLEH
2012]. Generell lassen sich folgende Trends für organische Substanzen zusammenfassen:
1. Die Sorption natürlicher organischer Stoffe steigt mit sinkendem pH-Wert [TIPPING 1981;
DAY ET AL. 1994; ANTELO ET AL. 2007; WENG ET AL. 2007].
2. Große, multifunktionelle Moleküle sorbieren stärker als einfache Säuren [GU ET AL. 1996;
HIEMSTRA ET AL. 2013].
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3. Die Sorption steigt mit steigender Carboxyldichte [GEELHOED ET AL. 1998; GRAFE ET AL.
2001] oder Phosphatgruppendichte [NOWACK & STONE 2006] an.
4. Partiell deprotonierte multifunktionelle Sorptive werden stärker gebunden als vollständig
deprotonierte [WENG ET AL. 2006; LINDEGREN 2009].
5. Aromatische und hydrophobe Moleküle werden gegenüber aliphatischen und hydrophilen
Verbindungen bevorzugt adsorbiert [GU ET AL. 1996; CORNELL & SCHWERTMANN 2003].
Die Bindung ans Adsorbens (Abb. 4.3) erfolgt hauptsächlich durch elektrostatische Wechsel-
wirkungen, Ligandenaustausch und Wasserstoffbrücken [GEELHOED ET AL. 1998; CORNELL
& SCHWERTMANN 2003]. Die Wechselwirkungen zwischen Eisenoxidhydraten, Phosphat und
organischen Verbindungen wurden vorrangig vor dem Hintergrund der Pflanzenverfügbarkeit in
natürlichen Systemen untersucht, die sich durch niedrige Phosphatkonzentrationen gegenüber
hohen Organikfrachten auszeichnen. Die Konkurrenzeffekte beruhen in solchen Systemen auf
der direkten Konkurrenz um Sorptionsplätze im Sinne eines Ligandenaustausches und der
elektrostatischen Abstoßung bei einer negativen Verschiebung der Oberflächenladung durch
bereits adsorbierte Moleküle [GEELHOED ET AL. 1998; HIEMSTRA ET AL. 2010].
Abbildung 4.3.: Oberflächenkomplexbildung mit gelösten organischen Stoffen (in Anlehnung an
[ANTELO ET AL. 2005])
Auch für organische Verbindungen lassen sich Sorptionssequenzen zusammenfassen:
PO43- > Huminsäuren > Fulvinsäuren > Phthalat = Chelidamat > Malonat > Oxalat
> Lactat = Salicylat
[TIPPING 1981; BALISTRIERI & MURRAY 1987; GU ET AL. 1996; FILIUS ET AL. 1997;
WENG ET AL. 2007]
PO43- > Polygalacturonsäure > Citrat = Tartrat = Oxalat ≥ Acetat = Aminosäuren
= Lactat = Malat = Malonat = Phthalat = Succinat
[NAGARAJAH ET AL. 1970; NILSSON ET AL. 1996; SHI ET AL. 2010]
PO43- > Mellitat > 1,2,3,4-Butantetracarbonsäure > Citrat > Benzoat = Oxalat
= Phthalat = Salicylat
[XU ET AL. 2007; LINDEGREN 2009]
Diese Sequenzen gelten neben Phosphat auch für das sich sehr ähnlich verhaltende Arsenat
[GRAFE ET AL. 2001].
Im Boden reagieren Pflanzen bei Phosphatmangel mit der Freisetzung kurzkettiger organi-
scher Säuren wie Citrat und Oxalat aus den Wurzeln, sodass insbesondere bei pH < 6 Phos-
phat von der Adsorbensoberfläche verdrängt werden kann [GEELHOED ET AL. 1998; LINDE-
4 Wasserchemische Einflussfaktoren 63
GREN 2009]. Bei höheren pH-Werten und Phosphatkonzentrationen spielt die Konkurrenz durch
kleine organische Säuren oder große, multifunktionelle Moleküle kaum eine Rolle. So führt die
Erhöhung des DOC (dissolved organic carbon) von 0,5 auf 50 mg/L in goethitreichen Böden bei
1 mg/L Phosphat zu einer Verringerung der Phosphatadsorption um 40 % [WENG ET AL. 2012],
was auch auf Huminsäuren als Spezialfall übertragbar ist [ANTELO ET AL. 2007]. Im Bereich
des biologisch gereinigten Abwassers (Tab. 3.2) verzehnfacht sich hingegen die Phosphatkon-
zentration und es ist kein Einfluss des DOC in abwassertypischen Konzentrationen mehr zu
beobachten. Auch ein 20...100-facher Überschuss des DOC bleibt in einem solchen System
ohne Auswirkung [SPERLICH ET AL. 2010]. Umgekehrt führt die Erhöhung der Phosphatkon-
zentration von 1 auf 10 mg/L PO4 zu einer Erhöhung der Huminstoffunterdrückung von 50 %
auf 80 % [TIPPING 1981]. Die Verblockung der Oberfläche und die Verstopfung des Poren-
systems des Adsorbens bis hin zur Bildung eines Biofilms sind problematischer als mögliche
Konkurrenzeffekte bei der Adsorption [MIKUTTA ET AL. 2006; WENG ET AL. 2007; HELLMANN
ET AL. 2012].
4.1.4. Phosphatadsorption in Gegenwart von Kationen
Die Adsorption von Kationen an Eisenoxidhydraten steigt mit steigender Temperatur und mit
steigendem pH-Wert, da die Konkurrenz durch Protonen sinkt [GERTH & BRÜMMER 1983;
RODDA ET AL. 1996]. Die Affinität der Kationen zur Oberfläche korreliert weiterhin mit der Dis-
soziationskonstante der Hydroxide, sodass mit steigender Affinität für Hydroxidionen auch die
Affinität zur Adsorbensoberfläche steigt [FISCHER ET AL. 2007]. So sorbieren bi- und trivalente
Schwermetallionen bevorzugt als Oberflächenhydroxospezies [SPARK ET AL. 1995; CORNELL
& SCHWERTMANN 2003]. Daraus lässt sich folgende Adsorptionssequenz an Eisenoxidhydra-
ten ableiten [BALISTRIERI & MURRAY 1982; TRIVEDI ET AL. 2001; CORNELL & SCHWERTMANN
2003; STEINER 2003; KOSMULSKI & MACZKA 2004; RAHNEMAIE ET AL. 2006; XU ET AL. 2006b;
FISCHER ET AL. 2007]:
Hg2+ > Cr3+ > Al3+ > Cu2+ ≥ Pb2+ ≥ Zn2+ > Co2+ ≥ Ni2+ ≥ Cd2+ ≥ Mn2+ > Mg2+≥ Ca2+
> Li+ = Na+ = K+ = Cs+
Zusätzlich zu den oben genannten Kationen wurde auch die Sorption von Silber, Gold, Lan-
than, Strontium und Uran untersucht [CORNELL & SCHWERTMANN 2003]. Es wird deutlich,
dass Kationen mit zunehmender Wertigkeit und damit sinkendem hydrodynamischen Radius
besser sorbieren. Bei der Sorption werden weniger Protonen gegen ein Kation, das dabei sei-
ne Hydrathülle größtenteils verliert [KOSMULSKI & MACZKA 2004], ausgetauscht, als eigentlich
dessen Ladung entsprächen [RIETRA ET AL. 1999a]. Mit steigender Anzahl desorbierter Pro-
tonen steigt die Affinität des Kations für das Eisenoxidhydrat [SPARK ET AL. 1995]. Bei den
Schwermetallen (z. B. Cd2+, Co2+, Cr3+, Cu2+, Hg2+, Ni2+, Pb2+, UO2+, Zn2+) besteht Einigkeit
darin, dass diese innersphärisch und meist binuklear an der Oberfläche gebunden sind [OLIN
& LEHIKOINEN 1997; CHRISTOPHI & AXE 2000; CHIBOWSKI & JANUSZ 2002; POKROVSKY
ET AL. 2005; WENG ET AL. 2008; NELSON 2012]. Außerdem neigen sie bei erhöhtem pH-Wert
und hoher Konzentration zur Bildung der Hydroxide auf der Adsorbensoberfläche [CORNELL &
SCHWERTMANN 2003; SINGH ET AL. 2010]. Dennoch sind auch Erdalkaliionen, die abwasser-
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typisch in deutlichem Konzentrationsüberschuss vorliegen, in der Lage, Schwermetallionen von
der Adsorbensoberfläche zu verdrängen [BALISTRIERI & MURRAY 1982; COWAN ET AL. 1991;
DAVIS & UPADHYAYA 1996; EICK ET AL. 1999]. Im Gegensatz zu den Schwermetallen werden
für Calcium und Magnesium getrennt oder parallel auftretende außer- oder innersphärische,
mono-, bi- oder tetranukleare Komplexe in Erwägung gezogen [COWAN ET AL. 1991; TRIVEDI
ET AL. 2001; WENG ET AL. 2005; RAHNEMAIE ET AL. 2006; SVERJENSKY 2006; STACHOWICZ
ET AL. 2008; ATOUEI ET AL. 2016; JIA ET AL. 2019].
Durch den Eintrag zusätzlicher positiver Ladungen durch mehrwertige Kationen, wie der Aus-
tausch von Mg2+ oder Ca2+ gegen je 1,5 H+ [SIGG 1980], verschiebt sich die Oberflächenladung
des Adsorbens ins Positive und macht das Adsorbens attraktiver für die Sorption von Anionen.
Kationen bewirken daher häufig eine Verstärkung der Adsorption negativ geladener Sorpti-
ve, insbesondere bei erhöhtem pH-Wert. Dies wurde für die Erdalkaliionen Calcium [STRAUSS
1992; WENG ET AL. 2011] und Magnesium [GAO & MUCCI 2003], jedoch auch für Schwerme-
tallkationen wie Blei [VILLALOBOS ET AL. 2001], Cadmium [WANG & XING 2002] und Kupfer [ALI
& DZOMBAK 1996; STEINER 2003] nachgewiesen. Umgekehrt bewirken Spezies mit negativer
(Partial-)Ladung wie Phosphat, Arsenat, Sulfat [SWEDLUND ET AL. 2009], Chromat [ZACHARA
ET AL. 1987], Carbonat [VILLALOBOS ET AL. 2001], organische Säuren [WENG ET AL. 2005,
2008], NOM [DAY ET AL. 1994; WENG ET AL. 2012] oder DOC [SOWERS ET AL. 2018] eine
Erhöhung der Kationensorption.
Während eine Verringerung der Adsorption durch Kationen auf die Bildung stabiler Komplexe
in Lösung, wie z. B. im System Schwermetall - Carbonat [VILLALOBOS ET AL. 2001], Calcium -
Lactat oder Magnesium - Oxalat/Phthalat [BALISTRIERI & MURRAY 1987], zurückgeführt wird,
werden für die gegenseitige Erhöhung der Sorption im Wesentlichen drei Szenarien (Abb. 4.4)
in der Literatur diskutiert. Dazu zählen die Bildung ternärer Komplexe [BUERGE-WEIRICH ET AL.
2002; CHENG ET AL. 2004; SWEDLUND ET AL. 2009; XIONG ET AL. 2018], die gegenseitige
Kompensation der Oberflächenladung [ZACHARA ET AL. 1987; WENG ET AL. 2005] und die
Fällung auf der Adsorbensoberfläche [HAWKE ET AL. 1989].
Abbildung 4.4.: Modellvorstellungen für den Rückhalt von Kationen am Adsorbens in Gegen-
wart von Anionen am Beispiel von Calcium und Phosphat (in Anlehnung an
[ANTELO ET AL. 2005])
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Für die Phosphatadsorption aus Abwasser mittels Eisenoxidhydrat sind vor allem die hohen
Calcium- und Magnesiumkonzentrationen und die über den pH-Wert ausgedrückte Konzen-
tration an Hydroniumionen relevant. Dabei wird der Einfluss des pH-Wertes mit steigender
Calciumkonzentration zurückgedrängt [STRAUSS 1992]. Beim Vergleich von Calcium und Ma-
gnesium fällt auf, dass Magnesium eine etwas höhere Affinität für die Goethitoberfläche besitzt
[GAO & MUCCI 2003], während Calcium sich ein wenig stärker auf die Coadsorption von Phos-
phat auswirkt [STACHOWICZ ET AL. 2008; SENN ET AL. 2015; ATOUEI ET AL. 2016]. Weiterhin
neigen beide Erdalkaliionen zur Bildung stabiler Phosphatkomplexe, allerdings nicht im abwas-
serrelevanten Bereich: Calcium bei pH < 3 [BENGTSSON ET AL. 2007] und Magnesium bei
pH > 8,5 [GAO & MUCCI 2003]. Für die Phosphatbindung im System Ca/Mg - Phosphat werden
in der Literatur die Sorption in Lösung existierender Ionenpaare unter Bildung ternärer Kom-
plexe [TIPPING 1981; GAO & MUCCI 2003; ANTELO ET AL. 2015] und der Ladungsausgleich
auf der Adsorbensoberfläche [RIETRA ET AL. 2001; STACHOWICZ ET AL. 2008] als mögliche
Mechanismen diskutiert. ATOUEI ET AL. [2016] führen als Beleg für Letzteres die Erhöhung
der Beladung und die schnellere Adsorptionskinetik in Anwesenheit von Calcium und Magne-
sium an. Einigkeit besteht darin, dass die Ausfällung von Octacalciumphosphat oder ande-
ren Calciumphosphaten auf der Adsorbensoberfläche möglich ist, wenn pH > 6 und erhöh-
te Phosphat- und Calciumkonzentrationen oder lange Reaktionszeit vorliegen [HAWKE ET AL.
1989; STRAUSS 1992; WENG ET AL. 2011; SENN ET AL. 2015].
Die vorgestellte Literatur beschäftigt sich aufgrund der natürlichen Vorkommen vorzugsweise
mit Goethit oder Ferrihydrit. Daher wurden die Einflüsse der abwasserrelevanten Rahmenbe-
dingungen auf das akaganéitreiche Adsorbens GEH® 104 im Weiteren experimentell überprüft.
4.2. Material und Methoden
4.2.1. Chemikalien und angewandte Analysenverfahren
Chemikalien
Die verwendeten Chemikalien wiesen die Qualitätsstufe „p. a.“ auf und konnten ohne weitere
Aufbereitung verwendet werden.
Atomabsorptionsspektrometrie
Die Calcium- und Magnesiumkonzentration wurde gemäß EN ISO 7980:2000 am Atomabsorp-
tionsspektrometer (AAS 5 FL, Carl Zeiss Jena GmbH) bestimmt.
Messung des gelösten organischen Kohlenstoffs
Die DOC-Bestimmung erfolgte nach DIN EN 1484:1997 (H3) mit Hilfe des TOC-Analysators
TOC5000 (Shimadzu).
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Elektrochemische Analytik
Die pH-Wert-Bestimmung erfolgte mit Hilfe einer Sen Tix® 41 pH-Elektrode (WTW). Die Cal-
ciumkonzentration wurde für Durchbruchskurven online mit einer calciumionensensitiven Elek-
trode (Type 25-206, Nordantec GmbH) verfolgt.
Photometrie
Die Bestimmung der Phosphatkonzentration am Cary® 50 UV-Vis-Spektrometer (Varian Inc.)
erfolgte nach der Molybdänblau-Methode gemäß EN ISO 6878:2004, bzw. im Fall der Durch-
bruchskurven mit Hilfe eines Online-Analyzers vom Typ TresCon® Uno OP 210 (WTW) nach
der Molybdängelb-Methode.
4.2.2. Modellwässer
Für die Untersuchungen wurden Modellwässer verwendet, die durch Dotierung verschiede-
ner Salze zu entionisiertem, filtriertem „Reinstwasser“ (RW), zu Trinkwasser (TW) des Was-
serwerks Dresden-Coschütz oder zu gereinigtem Abwasser (gAW) aus einer Kleinkläranla-
ge (KKA) hergestellt wurden. Die Aufbereitung des Reinstwassers erfolgte in einer GenPure-
Anlage (TKA). Die jeweiligen Zielparameter sind in Tab. 4.2 grau hervorgehoben.



















Phosphat TW 50 10 30 - 2 7,3 1
Nitrat TW 50 120 30 - 2 7,3 1
Sulfat TW 50 10 100 - 2 7,3 1
pH RW 50 500 0 90 0 6...8 0
Calcium RW 50 500 0 90 0 7...7,5 0...4
Magnesium RW 50 500 0 90 0 6...8 0...4,5
phosphatfrei RW 0 3100 0 0 0 6...11 0,075
Reinstwasser RW 40 0 0 0 0 7,3 0
Trinkwasser TW 40 10 30 - 2 7,5 1
Abwasser gAW 40 - - - 11...13 7,5 1
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4.2.3. Methoden
Einfluss verschiedener Wasserparameter
Die Untersuchung des Einflusses der Einzelparameter c(NO3-), c(SO42-), c(Ca2+), c(Mg2+),
DOC, pH-Wert und Gesamthärte (GH) auf den Verlauf der Durchbruchskurven des Phosphats
erfolgten mit 6...7,5 g GEH® 104. Für jeden Versuch wurde frisches Adsorbens mit Glaswolle
und Glaskugeln in einem Festbettadsorber (dS = 0,9 cm) fixiert und aufwärts durchströmt.
Modellierung der Phosphatadsorption in Abhängigkeit von pH-Wert und Gesamthärte
(GH)
In Gegenwart verschiedener Calcium- und/oder Magnesiumkonzentrationen wurde die Lage
des Adsorptionsgleichgewichts durch die Aufnahme der Adsorptionsisotherme (Batchexperi-
ment, V = 300 mL; t = 20 d; pH = 7) bestimmt. Dabei wurden die Konzentrationen der Kationen
(Ca2+, Mg2+ bzw. 90 % Ca2+ + 10 % Mg2+) auf 0, 0,5, 1 und 2 mM eingestellt. Hier wurde die
Zeit zur Gleichgewichtseinstellung verlängert, da aller 2-3 Tage eine manuelle Anpassung des
pH-Wertes mittels 0,1 M HCl und 0,1 M NaOH erfolgte. In den Versuchen zeigten sich kaum
Unterschiede zwischen der Verwendung von Calcium-, Magnesium- oder Mischungen beider
Ionen als Gesamthärte, sodass bei nachfolgenden Versuchen das besser lösliche Magnesium-
ion zur Einstellung der Gesamthärte (GH) bevorzugt wurde.
Die Parameter zur Beschreibung des Gleichgewichts (KF , nF und qeq(50 mg/L PO43-)) wur-
den mit Hilfe von ISO 3.2 [© WORCH 2009a] in Abhängigkeit von GH (0,5, 2,5 und 4,5 mM) und
pH (6, 7 und 8) ermittelt und mittels einer 2-faktoriellen Varianzanalyse (Statgraphics® Plus 5.1
Professional Edition) ausgewertet.
Die Bestimmung des kinetischen Parameters k∗s erfolgte experimentell aus der Konzentra-
tionsabnahme des Phosphats im Differentialkreislaufreaktor (vF = 24 m/h; mAds = 0,5 g) für
die gleichen GH-pH-Kombinationen. Die Anpassung des pH-Wertes mittels 0,1 M HCl und
0,1 M NaOH erfolgte manuell. Der daraus mittels KIN 3.1 [© WORCH 2009b] ermittelte Stoff-
transportkoeffizient der Korndiffusion k∗s (GH, pH) wurde mit der 2-faktoriellen Varianzanalyse
betrachtet und mathematisch beschrieben.
Die Modellierung der Durchbruchskurven zur Validierung erfolgte mit Hilfe von LDF 3.0b
[© WORCH 2016].
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4.3. Untersuchung der Einflussfaktoren auf die
Phosphatadsorption an GEH® 104
4.3.1. Phosphatadsorption in Anwesenheit anionischer Verbindungen
Da Orthophosphat negativ geladen vorliegt, ist eine Konkurrenzadsorption an GEH® 104 durch
Anionen oder negativ geladene funktionelle Gruppen denkbar. Daher wurde die Konkurrenz
durch abwassertypische Konzentrationen der Anionen Nitrat, das sich laut Literatur genau wie
Chlorid verhält (Abschnitt 4.1.2), und Sulfat, das unter bestimmten Rahmenbedingungen die
Phosphatadsorption beeinflussen kann, überprüft. Im zweiten Schritt wurde der Einfluss gelös-
ter organischer Substanzen anhand des Vergleichs von Trinkwasser und biologisch gereinigtem
Abwasser untersucht. Zur einfachen Überprüfung der Konkurrenz wurden Durchbruchskurven
aufgenommen und miteinander verglichen, da diese zügig realisierbar sind und sich sowohl
Auswirkungen auf die Gleichgewichtslage anhand der Gesamtbeladung als auch auf die Kine-
tik anhand des Kurvenverlaufs erkennen lassen.
Weder die Erhöhung der Nitrat- noch der Sulfatkonzentration verursachte eine signifikan-
te Verschiebung der Durchbruchskurve. Die Durchbruchskurven mit 10 und 120 mg/L Nitrat
(Abb. 4.5) weisen vergleichbare Kurvenverläufe auf und die Gesamtbeladungen liegen mit 9,30
und 9,35 mg/g P sehr eng beieinander. Damit werden weder die Lage des Gleichgewichts
der Phosphatadsorption noch die Kinetik durch die Erhöhung der Anionenkonzentration beein-
flusst. Dies trifft auch auf die Erhöhung der Sulfatkonzentration zu (Anhang Abb. A.4), was im
Einklang mit GENZ ET AL. [2004] steht. Der Einfluss von Nitrat und Sulfat auf die Phosphat-
adsorption kann damit vernachlässigt werden.
Abbildung 4.5.: Phosphatdurchbruchskurven mit variierender Nitratkonzentration (vF = 4,7 m/h,
mAds(GEH® 104) = 6 g, Modellwässer „Phosphat“ und „Nitrat“)
Die Untersuchungen mit biologisch gereinigtem Abwasser einer Kleinkläranlage (KKA) mit
ca. 40 mg/L Phosphat und 12 ± 1 mg/L DOC (Abb. 4.6) verdeutlichen, dass diese Matrix die
Reproduzierbarkeit der Ergebnisse verringert. Der Fehlerbalken bei Wiederholungsmessun-
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gen von etwa 10 % fällt deutlich größer aus als bei Trinkwasser. Dennoch unterscheidet sich
die Kurvenform der Mittelwerte je einer Dreifachbestimmung des Phosphatdurchbruchs nicht
voneinander und die Gesamtbeladung des Adsorbens weist mit 8,7 ± 1,1 mg/g P bei biologisch
gereinigtem Abwasser vergleichbare Beladungen zum Trinkwasser (8,8 ± 0,1 mg/g P) auf. Die
Durchbruchskurve des DOC verdeutlicht innerhalb der ersten 100 Bettvolumen eine Adsorp-
tion, auch wenn der Großteil den Adsorber passiert. Gelöste organische Substanzen werden
somit nicht vollständig durch Phosphat vom Adsorbens verdrängt.
Werden die Erkenntnisse in der Adsorptionssequenz berücksichtigt, kann sie für GEH® 104
folgendermaßen formuliert werden:
PO43- > DOC > SO42- ≥ NO3-.
Abbildung 4.6.: Durchbruchskurven von Phosphat und DOC mit phosphatdotiertem
Trinkwasser und biologisch gereinigtem Abwasser (vF = 1,9 m/h,
mAds(GEH® 104) = 7,5 g, Modellwässer „Abwasser“ und „Trinkwasser“)
4.3.2. Phosphatadsorption in Gegenwart von Kationen
4.3.2.1. Einfluss des pH-Wertes
SAHA ET AL. [2010] wiesen für granuliertes Eisenhydroxid nach, dass eine deutliche Verrin-
gerung des pH auf 3 die Phosphatadsorption maßgeblich erhöht. Eigene Versuche in synthe-
tischem Abwasser verdeutlichen, dass sich bereits kleine pH-Veränderungen auswirken kön-
nen (Abb. 4.7). Bereits die Absenkung des pH-Wertes im Zulauf zum Adsorber um 0,5 pH-
Einheiten von 7 auf 6,5 führt zu einer Erhöhung der Beladung um 38 %. Durch die Absenkung
des pH-Wertes steigt der Protonierungsgrad der Adsorbensoberfläche und damit die Oberflä-
chenladung, sodass die Adsorption von Anionen wie Phosphat begünstigt wird. Insbesondere
im Anfangsbereich der Durchbruchskurve ermöglicht erst die positive Oberflächenladung eine
vollständige Phosphatadsorption.
Auch die Gleichgewichtsbeladung bei 50 mg/L PO43- wird um 72 % durch eine pH-Wert-
Senkung von 7 auf 6 erhöht. Durch das Anheben des pH-Wertes von 7 auf 8 verringerte sich
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die Gleichgewichtsbeladung lediglich um 11 % (Anhang Abb. A.5). Damit ist der pH-Wert im
abwassertypischen pH-Bereich ein Parameter, der bei der Auslegung eines Festbettadsorbers
eine wesentliche Rolle spielt.
Abbildung 4.7.: Phosphatdurchbruchskurven in Abhängigkeit vom pH-Wert (vF = 4,7 m/h,
mAds(GEH® 104) = 6 g, Modellwasser „pH“)
4.3.2.2. Einfluss der Calciumkonzentration
Die wesentlichen Einflussfaktoren bei der Phosphatadsorption an Goethit sind die Hauptkat-
ionen Calcium und Magnesium, deren Vorkommen im Trinkwasser anhand von 277 Wasser-
werken unter Berücksichtigung der größten Wasserversorger Deutschlands (Anhang A.2.3) be-
trachtet wurde. In Deutschland überwiegt meist die Calciumkonzentration gegenüber der Ma-
gnesiumkonzentration und liegt zwischen 10 und 160 mg/L (0,25...4 mM) im Trinkwasser. Der
Calciumeinfluss auf die Phosphatadsorption an GEH® 104 wurde daraufhin zuerst überprüft.
Im phosphatfreien System erfolgt die Einstellung des Adsorptionsgleichgewichtes von Cal-
cium sehr schnell (< 24 h) und erreicht sehr niedrige Gesamtbeladungen von ca. 0,5 mg/g im
abwassertypischen pH-Bereich bis 2 mg/g bei hohen pH-Werten um 10 (Abb. 4.8). Dabei steigt
die Beladung bei pH 8,5, der in etwa dem pHpzc von GEH® 104 [WEGMANN 2007] entspricht,
sprunghaft an. Während die vorwiegend protonierte Adsorbensoberfläche die Adsorption von
Calcium unterhalb des pHpzc unterdrückt, ermöglicht die negative Oberflächenladung oberhalb
des pHpzc eine erhöhte Sorption an vorher elektrostatisch blockierten Plätzen. Dies steht im
Einklang mit den Ergebnissen von JIA ET AL. [2019] für Goethit, die jedoch mit der 20-fachen
Calciumkonzentration arbeiteten und bei pH 10 eine deutlich erhöhte Beladung (4 mg/g) durch
die nachgewiesene Ausfällung von Calciumhydroxid erhielten.
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Abbildung 4.8.: Calciumsorption an GEH® 104 in Abhängigkeit vom pH-Wert (V = 500 mL,
t = 24 h, mAds(GEH® 104) = 0,1 g, Modellwasser „phosphatfrei“)
Im phosphathaltigen System erhöht sich hingegen auch bei einem niedrigeren pH-Wert um
7 die Calciumsorption deutlich (Abb. 4.9, Kurve: Ca in „Trinkwasser“). Dabei wird Calcium in-
nerhalb der ersten 100 Bettvolumen (BV) nahezu vollständig sorbiert, bricht eher steil durch
und pegelt sich anschließend bei etwa 5...10 % Calciumrückhalt im Adsorber ein.
Die erhöhte Calciumadsorption wirkt sich auch auf die Phosphatadsorption aus. Während
Phosphat im calciumfreien System (Kurve: P in „Reinstwasser“) sofort durchbricht und sich
dann langsam 100 % nähert, kommt es in Anwesenheit von Calcium (Kurve: P in „Trinkwas-
ser“) zu einer Verschiebung des Durchbruchs um ca. 300 BV. Der für Goethit aus der Literatur
bekannte positive Einfluss des Calciums gilt damit auch für GEH® 104.
Abbildung 4.9.: Vergleich der Durchbruchskurven von Calcium und Phosphat im calciumfreien
und calciumhaltigen System (vF = 1,9 m/h, mAds(GEH® 104) = 7,5 g, Modell-
wässer „Trinkwasser“ und „Reinstwasser“)
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Der Verlauf der Durchbruchskurven von Calcium und Phosphat lässt außerdem Rückschlüs-
se auf den Bindungsmechanismus zu. Wird das molare Ca:P-Verhältnis der sorbierten Men-
gen von etwa 2,4:1 innerhalb der ersten 100 BV betrachtet, spricht dies gegen den Ansatz
der Sorption gelöster Calcium-Phosphat-Komplexe in Form ternärer Oberflächenkomplexe und
für die sich gegenseitig durch Ladungsausgleich unterstützende Co-Sorption von Calcium und
Phosphat. In der Anfangsphase sorbiert mehr Calcium auf dem Adsorbens und erzeugt so ei-
ne positive Oberflächenladung, sodass bei einer kinetischen Betrachtung höhere Sorptionsge-
schwindigkeiten auftreten sollten. Durch die Sorption von Phosphat wird die Oberflächenladung
verringert, was die Sorption weiterer Calciumionen ermöglicht. Zum Ende der Durchbruchskur-
ve gleicht Phosphat die noch vorhandenen lokal positiv geladenen Stellen am Adsorbens aus,
während kaum neue Sorptionsplätze für Calcium entstehen. Da jedoch auch Calcium eine ho-
he Affinität für Phosphat aufweist ist eine Mehrschichtadsorption aus Calcium und Phosphat
oder die Calciumphosphatfällung durch lokale Übersättigung gerade im Plateaubereich am En-
de der Durchbruchskurve nicht völlig ausgeschlossen.
Bei den im Trinkwasser auftretenden Calciumkonzentrationen besteht eine große Variabilität
von 8 bis 154 mg/L. In Abb. 4.10 wird zudem die Häufigkeit des Auftretens einzelner Kon-
zentrationsbereiche dargestellt. Mehr als zwei Drittel der auftretenden Calciumkonzentrationen
entfallen auf den Bereich von 25 bis 85 mg/L, der damit den Schwerpunkt der weiteren Unter-
suchungen darstellt.
Abbildung 4.10.: Variation der Calciumkonzentration im Trinkwasser in Deutschland (aus An-
hang A.2.3)
Die systematische Untersuchung der Phosphatadsorption anhand von Durchbruchskurven
mit steigender Calciumkonzentration (Abb. 4.11) bestätigt den großen Einfluss des Calciums
auf das Durchbruchsverhalten des Phosphats. Mit steigender Calciumkonzentration erhöht sich
die erzielte Phosphatbeladung und die Phosphatdurchbruchskurve verschiebt sich zu höheren
behandelten Volumina. Als mögliche Ursache ist der gegenseitige Ladungsausgleich durch
Calcium und Phosphat an der Adsorbensoberfläche zu nennen. Die Kurven verlaufen zuneh-
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mend flacher, bis bei sehr hohen Calciumkonzentrationen (> 100 mg/L) ein quasikontinuierli-
cher Phosphatrückhalt von etwa 30 % im Adsorber realisierbar scheint. Bei hohen Calciumkon-
zentrationen, die sich im Bereich der Sättigungskonzentration von Calciumphosphat befanden,
war nach Versuchsende eine weißliche Verfärbung des GEH® 104 zu beobachten. Die These
der Phosphatfällung an der Adsorbensoberfläche von GENZ ET AL. [2004] kann damit unter-
stützt werden.
Die Auftragung der behandelbaren Bettvolumina bis zum Durchbruch (50 % der Phosphat-
zulaufkonzentration) in Abhängigkeit von der Calciumkonzentration (Abb. 4.11a) legt einen na-
hezu linearen Zusammenhang nahe, der erste Abschätzungen des Durchbruchs bei bekannter
Calciumkonzentration zulässt. Für genauere Vorhersagen soll auch hier das Linear Driving
Force (LDF-) Modell herangezogen werden.
Abbildung 4.11.: Veränderung der Durchbruchskurven und Verschiebung des Phosphatdurch-
bruchs (a) in Abhängigkeit von der Calciumkonzentration (vF = 4,7 m/h,
mAds(GEH® 104) = 6 g, Modellwasser „Calcium“)
Für die Modellierung wurden analog zu Unterabschnitt 3.3.1 die Freundlich-Parameter aus
der Gleichgewichtsisothermen und die Kinetikparameter aus dem Versuch im Differentialkreis-
laufreaktor in Abhängigkeit von der Calciumkonzentration untersucht. Erwartungsgemäß neh-
men sowohl Freundlichkoeffizient (KF ) und -exponent (nF ) mit zunehmender Calciumkonzen-
tration stetig zu (Abb. 4.12a, b). Dies geht mit einer Zunahme der Gleichgewichtsbeladung mit
Phosphat einher. Werden die molaren Ca:P-Verhältnisse auf dem Adsorbens betrachtet, ist
hier ebenfalls eine Zunahme der Calciumbeladung von 1:10 bei 2 mg/L Ca auf über 1:2 bei
100 mg/L Ca feststellbar. Diese molaren Verhältnisse verdeutlichen durch den Phosphatüber-
schuss, dass es sich im vorliegenden Fall nicht um eine Fällung auf der Adsorbensoberfläche
handelt, da hierfür ein Calciumüberschuss notwendig wäre. Stattdessen ist der gegenseitige
Ladungsausgleich als Sorptionsmechanismus am wahrscheinlichsten.
Die Durchbruchskurve (Abb. 4.9, Kurve: Ca in „Trinkwasser“) illustriert, dass vor allem zu
Beginn viel Calcium adsorbiert wird. Eine positive calciumbedingte Oberflächenladung erhöht
die Triebkraft für die Phosphatadsorption, wenn auch nicht im gleichen Maß wie ein Hybrider
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Anionenaustauscher (HAIX), und sorgt für einen höheren Stofftransportkoeffizienten zu Ver-
suchsbeginn ks(0). Abb. 4.12c belegt die Zunahme des volumetrischen Stofftransportkoeffizi-
enten der Korndiffusion für pH 7,5, die auch GENZ ET AL. [2004] vermuteten. Parallel verringert
sich der beladungsabhängige Rückgang des Stofftransports der Korndiffusion (Abb. 4.12d),
sodass mit steigender Calciumkonzentration die Sorptionsprozesse insgesamt schneller ab-
laufen. Oberhalb von ca. 50 mg/L Ca bleiben die kinetischen Größen nahezu konstant, sodass
scheinbar ein Plateau erreicht wird. Die Abhängigkeit der Modellierungsparameter (KF , nF ,
ks(0), ω) von der Calciumkonzentration lässt sich jeweils mit hoher Korrelation durch die Glei-
chungen beschreiben, die in den Diagrammen eingefügt sind.
Abbildung 4.12.: Modellierung der Phosphatadsorption in Abhängigkeit von der Calciumkon-
zentration (GEH® 104, Modellwasser „Calcium“)
Ausgehend von den oben für pH 7,5 ermittelten Näherungen wurde die Durchbruchskur-
ve für ein Abwasser bekannter Zusammensetzung (110 mg/L Ca), das sich knapp außerhalb
des untersuchten Bereichs befand, mit dem LDF-Modell ermittelt und mit den experimentellen
Ergebnissen verglichen (Abb. 4.13). Bei der Nutzung von unfiltriertem Abwasser kam es zu Ver-
blockungen, sodass regelmäßige Rückspülungen zur Gewährleistung der Durchlässigkeit des
Adsorbers notwendig waren, die sich auch in der Durchbruchskurve widerspiegeln. Durch die
dadurch freigelegte Adsorbensoberfläche kann kurzfristig der Rückhalt von Phosphat wieder
erhöht werden. Modell und Experiment weisen eine hohe Korrelation auf. Die ermittelten Nä-
herungen gelten für einen pH-Wert von ca. 7,5 und müssen noch auf den gesamten typischen
pH-Bereich (6...8) von biologisch behandeltem Abwasser erweitert werden.
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Abbildung 4.13.: Validierung des Calcium-basierten Modells (experimentelle Daten aus [GEH
WASSERCHEMIE 2017])
4.3.2.3. Einfluss der Magnesiumkonzentration
Auch wenn Magnesium im Trinkwasser meist eine untergeordnete Rolle spielt, wurde den-
noch dessen Einfluss auf die Phosphatadsorption an GEH® 104 überprüft. Typischerweise tritt
Magnesium im Trinkwasser mit bis zu 56 mg/L auf, wobei mehr als 90 % der betrachteten
Wasserwerke weniger als 26 mg/L aufwiesen (Abb. 4.14).
Ähnlich wie bei Calcium kommt es in Gegenwart von Magnesium zu einer Verschiebung der
Durchbruchskurve zu höheren BV sowie zu einem flacher werdenden Verlauf. In Gegenwart
von 40 mg/L Mg2+ erhöht sich die Phosphatbeladung innerhalb der ersten 3000 BV deutlich
Abbildung 4.14.: Variation der Magnesiumkonzentration im Trinkwasser in Deutschland (aus
Anhang A.2.3)
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um 275 % (Abb. 4.15). Aufgrund des Löslichkeitsproduktes von Magnesiumphosphat ist keine
Fällung zu erwarten, sodass wahrscheinlich auch hier die Co-Adsorption durch Ladungskom-
pensation zum Tragen kommt. Damit sind die Erkenntnisse von Goethit auch auf GEH® 104
übertragbar.
Abbildung 4.15.: Verschiebung des Phosphatdurchbruchs mit variierender Magnesiumkonzen-
tration (vF = 4,7 m/h, mAds(GEH® 104) = 6 g, Modellwasser „Magnesium“)
4.3.2.4. Einfluss der Gesamthärte des Wassers
In manchen Trink- und Abwässern liegen magnesiumdominierte oder äquimolare Verhältnisse
vor, weshalb das Konkurrenzverhalten von Magnesium und Calcium in Gegenwart von Phos-
phat näher betrachtet wurde. Der Untersuchungsbereich wurde erneut basierend auf der Was-
serhärteverteilung im Trinkwasser festgelegt (Abb. 4.16). Etwa 75 % der betrachteten Wasser-
werke besitzen eine Gesamthärte (GH) von 0,5...2,5 mM und etwa 99 % unter 4,5 mM.
Abbildung 4.16.: Variation der Gesamthärte im Trinkwasser in Deutschland (aus Anhang A.2.3)
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Bei der Betrachtung des Gleichgewichts der Phosphatadsorption in Abhängigkeit von der
Calcium- und Magnesiumkonzentration stellten sich innerhalb der jeweiligen Konzentrationsstu-
fen (1 mM, 2 mM) jeweils vergleichbare Ergebnisse ein (Abb. 4.17, Anhang Abb. A.6), was be-
reits WEGMANN [2007] vermutete. Zudem sind keine Unterschiede zwischen den Ergebnissen
mit jeweils einem Ion oder einer Mischung aus beiden (Ca2+:Mg2+ = 9:1, „1 mM (Ca+Mg)“) er-
kennbar. Die Theorie lässt zu, dass Calcium- und Magnesiumionen um die gleichen Sorptions-
plätze konkurrieren und gegenüber der Phosphatadsorption als Summenparameter Gesamt-
härte (GH) wirken. In mehreren Studien wurde nachgewiesen, dass sowohl die Anwesenheit
von Calcium- als auch von Magnesiumionen die Adsorption von Phosphat fördert. Adsorptions-
und Regenerierungsuntersuchungen in Leitungswasser (Abschnitt 5.3) verdeutlichen, dass in
Anwesenheit von Calcium und Magnesium beide Ionen aus der Matrix anteilig entfernt werden.
Zudem stellte sich auf der Adsorbensoberfläche das gleiche Konzentrationsverhältnis ein, das
auch in der Matrix vorliegt. Für die weitergehende Modellierung bietet dies mehrere Vorteile.
Zum einen ist die Beschreibung der Phosphatadsorption lediglich von zwei Variablen maßgeb-
lich abhängig, dem pH-Wert und der Gesamthärte. Zum anderen kann bei der experimentellen
Ermittlung der Eingangsgrößen für die Modellierung eine Beschränkung auf eines der beiden
Elemente erfolgen.
Abbildung 4.17.: Verlauf der Phosphatisotherme in Abhängigkeit von den vorliegenden Erdal-
kaliionen (V = 300 mL, t = 20 d, GEH® 104, Modellwässer „Phosphat“, „Calci-
um“ und „Magnesium“)
Bei der angesetzten Phosphatkonzentration von 50 mg/L PO43- ist bei pH 7 und oberhalb ei-
ner Calciumkonzentration von 2 mM die Ausfällung von Calciumphosphaten über den Zeitraum
der Gleichgewichtseinstellung (≥ 14 d) nachweisbar. Dieser Prozess ist in KKA aufgrund der
niedrigen Aufenthaltszeit (≤ 1 d) und der Calciumkomplexierung u. a. durch organische Was-
serinhaltsstoffe jedoch nicht zu beobachten, obwohl Konzentrationen auch über 4,5 mM Ca2+
möglich sind. Im Gegensatz zu den Calciumphosphaten sind Magnesiumphosphate deutlich
besser löslich, sodass die Gleichgewichtseinstellung auch bei den in dieser Arbeit eingesetz-
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ten Konzentrationen bis 4,5 mM und bei abwassertypischen, höheren pH-Werten untersucht
werden kann.
4.4. Matrixanpassbare Modellierung der Phosphatadsorption an
GEH® 104
Das LDF-Modell bietet die Möglichkeit, basierend auf im Labormaßstab bestimmten Gleich-
gewichts- und Kinetikparametern eine Prognose des Durchbruchsverhaltens eines Festbett-
adsorbers in Originalgröße zu bestimmen. Nachteilig ist, dass mit jeder Änderung der Zu-
sammensetzung der Wassermatrix neue Laborversuche notwendig werden, die aufgrund der
Gleichgewichtseinstellung einen erheblichen Zeitaufwand von jeweils 2...3 Wochen verursa-
chen. Wie gezeigt, hängt die Phosphatentfernung durch Adsorption an GEH® 104 im Wesentli-
chen vom pH-Wert und der Gesamthärte des Wassers ab. Deshalb soll mit Hilfe einer zweifak-
toriellen Varianzanalyse die Gleichgewichtseinstellung und Kinetik des vorliegenden Systems
untersucht und mathematisch beschrieben werden. Dadurch kann direkt aus der Wasserzu-
sammensetzung eine Berechnung der Modellierungsparameter erfolgen. Der Zeitaufwand zur
Auslegung der Adsorptionsstufe von KKA wird so stark verkürzt (Abb. 4.18), da weitere Labor-
versuche entfallen. Um die mathematische Beschreibung der Kinetik zu ermöglichen, musste
auf das ursprüngliche LDF-Modell zurückgegriffen werden. Dieses enthält einen effektiven vo-
lumetrischen Stofftransportkoeffizienten der Korndiffusion k∗s , während die Beladungsabhän-
gigkeit vernachlässigt wird.
Abbildung 4.18.: Datenerhebung mit matrixanpassbarer LDF-Modellierung im Vergleich zum
ursprünglichen LDF-Modell
Das Ergebnis der Auswertung der Gleichgewichtsisothermen und Diffusionskinetik ist in den
Diagrammen von Abb. 4.19 dargestellt. Innerhalb der gewählten Grenzen konnten die vorher-
gehenden Trends bestätigt werden. Mit steigender Gesamthärte erhöhen sich die Gleichge-
wichtsbeladung (qeq(50 mg/L PO4)), der Freundlichkoeffizient (KF ) und -exponent (nF ) sowie
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k∗s analog zu Abschnitt 4.3.2. Auch ein sinkender pH-Wert wirkt sich zusätzlich zur Gesamt-
härte positiv auf die Maximalbeladung aus und steht im Einklang mit den Ergebnissen von
GENZ ET AL. [2015]. In Übereinstimmung mit HAWKE ET AL. [1989] sinkt die Phosphatadsorp-
tion bei geringer GH mit steigendem pH-Wert (oberhalb von 6,5). Dieser Effekt verringert sich
jedoch mit steigender Gesamthärte, sodass bei hoher Gesamthärte eine deutliche Verringe-
rung der Phosphatadsorption erst oberhalb von pH 8 einsetzt. Passend zu ATOUEI ET AL.
[2016] erhöht sich die Reaktionsgeschwindigkeit mit steigender Gesamthärte und unterstützt
die Theorie der Coadsorption durch Ladungsausgleich auf der Oberfläche.
Abbildung 4.19.: Antwortflächen der statistischen Versuchsauswertung für die Modellierungs-
parameter KF , nF , qeq(50 mg/L PO4) und k∗s in Abhängigkeit von pH-Wert und
Gesamthärte (GH)
Die zweifaktorielle Varianzanalyse liefert Aussagen über die signifikante Abhängigkeit der
Modellierungsparameter (KF , nF , qeq und k∗s ) von den Faktoren pH-Wert und Gesamthärte
(Anhang Tab. A.10). Während qeq durch die Gesamthärte bestimmt wird, hängt KF von beiden
Faktoren ab. Eine signifikante Abhängigkeit von nF kann hingegen vom pH-Wert festgestellt
werden. Der Modellierungsparameter k∗s hängt zwar von beiden Faktoren ab, Aussagen zur
Signifikanz sind jedoch aufgrund der zu kleinen zugrundeliegenden Datenmenge nicht mög-
lich. Die Abhängigkeit jeder Zielgröße von den Faktoren pH und Gesamthärte (GH) lässt sich
mathematisch beschreiben:
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KF= 18, 60− 0, 64·GH+4, 37·pH−0, 18·GH
2+0, 32·pH·GH−0, 58·pH2 (4.1)
R
2 = 98, 4%
nF= 0, 535+ 0, 061·GH−0, 124·pH−0, 001·GH
2
−0, 007·GH·pH+0, 012·pH2 (4.2)
R
2 = 82, 2%
qeq= 87, 06+ 11, 89·GH−8, 45·pH−0, 85·GH
2
−0, 63·GH·pH+0, 55·pH2 (4.3)
R
2 = 93, 3%
k∗s= [172, 1–16, 0·GH−32, 8·pH−1, 0·GH
2+3, 5·GH·pH+1, 7·pH2]· 10−7 (4.4)
R
2 = 86, 8%
Ausgehend von den Freundlich-Parametern (KF , nF ) und dem effektiven Stofftransportkoef-
fizienten der Korndiffusion (k∗s ), sowie dem nach Gnielinski berechneten Filmdiffusionskoeffizi-
enten [WORCH 2008] konnten Durchbruchskurven für eine KKA unter Nutzung des Programms
LDF 3.0b [© WORCH 2016] berechnet werden. Dabei wurden einerseits die Gleichgewichts-
und Kinetikdaten aus Laborversuchen ermittelt (LDF klassisch) und andererseits mit dem o. g.
Gleichungssystem berechnet (LDF matrixanpassbar). Die Modellierung der experimentellen
Kurven aus Gleichgewichts- und Kinetikversuch (Abb. 4.20) gelingt mit „LDF klassisch“ mit
sehr hoher Übereinstimmung, während bei dem stark vereinfachten „LDF matrixanpassbar“ im
Anfangsbereich der Isotherme und bei der Endkonzentration im Kinetikversuch größere Abwei-
chungen auftreten. Dennoch liefern beide Ansätze letztendlich eine nahezu identische Progno-
se (Abb. 4.21). Basierend auf der ermittelten Abhängigkeit der Modellierungsparameter KF ,
nF und k∗s von den Faktoren pH-Wert und Gesamthärte ist die Phosphatadsorption im defi-
nierten Bereich (6 ≤ pH ≤ 8; 0,5 mM ≤ GH ≤ 4,5 mM) modellierbar. Die Auslegung eines
Festbettadsorbers mit GEH® 104 in einer KKA kann daher basierend auf der Wasserzusam-
mensetzung ohne weiteren experimentellen Aufwand erfolgen.
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Abbildung 4.20.: Validierung des matrixanpassbaren Modells anhand der Gleichgewichtsiso-
therme (a) und Kinetik (b) (β(PO43-) = 50 mg/L, pH = 7,45, GH = 1 mM)
Abbildung 4.21.: Validierung des matrixanpassbaren Modells anhand einer Durchbruchskur-
ve von HELLMANN [2012] (β(PO43-) = 50 mg/L, pH = 7,45, GH = 1 mM,
mAds = 16,2 g, vF = 0,63 m/h)
Nachdem die Randbedingungen für die Realisierung eines Festbettadsorbers am Ablauf ei-
ner Kleinkläranlage geklärt sind und dessen Auslegung schnell und mit geringem Aufwand
möglich ist, wird der Fokus im folgenden Kapitel stärker auf die Wirtschaftlichkeit und Nachhal-
tigkeit des Verfahrens gelegt. Dies erfordert eine Untersuchung der Regenerierung und Wie-
derverwendung des Adsorbens.
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Highlights Kapitel 4
1. Bei der Phosphatadsorption an GEH® 104 in biologisch gereinigtem Abwasser sind Kon-
kurrenzeffekte durch Hauptanionen und gelöste organische Stoffe weitgehend vernach-
lässigbar.
2. Durch eine positive Oberflächenladung des Adsorbens (z. B. bei niedrigem pH-Wert, ho-
her Gesamthärte) wird eine Beschleunigung der Phosphatadsorption beobachtet.
3. Die Gesamthärte (GH), als Gehalt an Calcium- und Magnesiumionen, beeinflusst die
Phosphatadsorption maßgeblich.
4. Ein wasserchemisches Modell basierend auf einem empirischen Gleichungssystem un-
ter Berücksichtigung der Parameter GH und pH ist ebenfalls als Prognosewerkzeug für
Durchbruchskurven geeignet.
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5. Regenerierung von Eisenoxidhydraten
Abbildung 5.1.: Idealisierter Adsorptions-/Regenerierungszyklus für Phosphat an Eisenoxidhy-
dratoberflächen mit pH-Swing-Regenerierung
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5.1. Stand der Forschung
Beim Einsatz von adsorptiven Verfahren zur Wasserbehandlung entfallen die Kosten auf das
Adsorbens, Chemikalien, Strom, Betriebskosten sowie die Wartung. Strom wird für ein zu-
sätzliches Pumpsystem bspw. für Rückspülungen benötigt. Betriebskosten können bei kleinen
Anlagen bis zu 50 % der Gesamtkosten ausmachen. Die Wartung, die auch den Austausch
und die Entsorgung des Adsorbens einschließt, trägt ebenfalls einen großen Teil zu den Ge-
samtkosten bei. Dies führt dazu, dass für Adsorptive im µg/L-Bereich das Adsorbens aufgrund
der meist langen Standzeit nach dem Austausch bevorzugt entsorgt wird. Für Adsorptive im
mg/L-Bereich, wie Phosphat im Abwasser, wird stattdessen die Regenerierung des Adsorbens
wirtschaftlich notwendig. [SORG ET AL. 2017]
Die Adsorption an Eisenoxidhydraten ist pH-abhängig. Während bei niedrigen pH-Werten
die Adsorption von Anionen an der Oberfläche durch positive Ladungen unterstützt wird, er-
folgt deren Abstoßung durch die negative Oberflächenladung oberhalb des pHpzc. Zur Desorp-
tion spezifisch adsorbierter Anionen wie Phosphat muss die Oberflächenladung negativer als
bei der Gleichgewichtseinstellung sein [HINGSTON ET AL. 1967]. Dabei ist die Desorption des
Phosphats vom Ferrihydrit leichter als vom stärker kristallinen Goethit [KRUMINA ET AL. 2016].
Dies wird für die Regenerierung von Oxidhydraten genutzt, indem alkalische Lösungen wie
Kali- oder Natronlauge in verschiedenen Konzentrationen von typischerweise 0,1...1 M einge-
setzt werden, um Phosphat in Abhängigkeit von den Betriebsbedingungen zu 33...100 % zu
desorbieren [SIGG 1980; GENZ 2005; CHITRAKAR ET AL. 2006a; ERNST ET AL. 2007; SPER-
LICH ET AL. 2008b; STREAT ET AL. 2008; KRECH 2012; CHEN ET AL. 2015; SIBRELL & KEHLER
2016; ALLRED ET AL. 2017]. Der Einfluss der Konzentration auf den Wirkungsgrad der Desorp-
tion wird meist nicht detailliert betrachtet. Nach SIGG [1980] erreicht ca. 0,0001 M NaOH eine
60 %ige Phosphatdesorption innerhalb von 48 h, während mit 1 M NaOH bis zu 95 % in 24 h
möglich sind. SPERLICH [2010] erreichte innerhalb von 2 h mit 1 M NaOH eine signifikante
Desorption, während 0,01 M und 0,1 M NaOH weniger als 20 % des Phosphates desorbier-
ten. Mit längerer Kontaktzeit von 8 h konnten STREAT ET AL. [2008] eine Desorption von 95 %
auch mit 0,1 M NaOH erzielen, während LALLEY ET AL. [2016] mit einer Kontaktzeit von drei
Wochen bei gleicher Konzentration nur eine 60 %ige Desorption erreichten. Nach der Phos-
phatdesorption schließt sich meist eine intensive Spülung mit Wasser zur Neutralisation der
Adsorbensoberfläche vor dem erneuten Einsatz an [SURESH KUMAR ET AL. 2018].
Nach der Adsorption von Phosphat an Goethit in entionisiertem Wasser konnte mit 1 M NaOH-
Lösung eine vollständige Desorption erreicht werden [SIGG 1980], was DELIYANNI ET AL.
[2007] für Akaganéit bei pH 12 bestätigten. Im Gegensatz dazu fanden KALAITZIDOU ET AL.
[2016] für verschiedene Adsorbentien nach Phosphatadsorption in Abwasser stark abneh-
mende Adsorptionskapazitäten mit zunehmender Anzahl an Regenerierungszyklen. Dies ver-
deutlicht Abb. 5.2, bei welcher der Zyklus 0 aus der Durchbruchskurve des unbehandelten
Adsorbens bestimmt und als Ausgangszustand angesetzt wurde. Für die weiteren Regene-
rierungszyklen wurde die Anzahl behandelter Bettvolumen bis zum Durchbruch (c/c0=0,5)
bestimmt und auf den Ausgangszustand normiert. In anderen Studien mit Bayoxide® E 33
[ALLRED ET AL. 2017] und dem in dieser Dissertation untersuchten GEH® 104 [RIECHEL 2008;
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SPERLICH 2010; KARTASHEVSKY ET AL. 2015] traten ebenfalls Kapazitätsverluste auf. Insge-
samt ging die Adsorptionskapazität um 30...55 % nach zwei bis vier Regenerierungen zurück
(Abb. 5.2). Auch bei einem Hybriden Anionenaustauscher (HAIX) beobachteten ZHANG ET AL.
[2019] ein ähnliches Verhalten mit bis zu 40 % verringerter Phosphatdesorption nach drei Zy-
klen.
Unter der Bedingung, dass die weniger beachtete Regenerierung erfolgreich gestaltet wer-
den kann, werden eisenhaltige Adsorbentien dennoch als eine vielversprechende Lösung zur
Phosphorrückgewinnung angesehen [KUMAR ET AL. 2014; WILFERT ET AL. 2015; SURESH
KUMAR ET AL. 2019b].
Abbildung 5.2.: Vergleich der Entwicklung der Adsorptionskapazität mit zunehmender Zy-
klenzahl für (a) verschiedene eisenoxidhydrathaltige Adsorbentien und (b)
GEH® 104 bei variierenden Adsorptionsmatrizes
Da die Verringerung der Kapazität nicht in entionisiertem Wasser sondern bei Untersuchun-
gen mit realem und synthetischem Abwasser auftrat, ist die Ursache in der Zusammensetzung
des verwendeten Wassers zu suchen. Ein oder mehrere Wasserbestandteile scheinen das an
der Oberfläche adsorbierte Phosphat dauerhaft zu binden oder gegenüber der Regenerierung
abzuschirmen.
Wie bereits in Kap. 4 dargestellt, spielen andere Anionen wie Chlorid oder Sulfat in Anwe-
senheit abwassertypischer Phosphatkonzentrationen kaum eine Rolle. Dies gilt auch für orga-
nische Substanzen, zumal diese sowohl mit Phosphat als auch mit Natronlauge desorbierbar
sind [CORNELL & SCHWERTMANN 2003; GENZ ET AL. 2008; SCHÖPKE ET AL. 2013]. Calcium
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und Magnesium unterstützen hingegen die Phosphatadsorption, wobei auch eine Oberflächen-
präzipitation bei Übersättigung möglich ist (vgl. S. 73) [RIETRA ET AL. 2001; GAO & MUCCI
2003]. Solche Fällungsprodukte, wie das ab pH 6 gebildete Octacalciumphosphat [STRAUSS
1992] oder das ab pH 6,5 (temperaturabhängig) gebildete Hydroxylapatit [KANG ET AL. 2003;
KURODA & OKIDO 2012], würden eine Desorption mit NaOH verhindern. Dennoch gibt es keine
eindeutige Korrelation zwischen den während der Adsorption vorliegenden Konzentrationen an
Calcium und Magnesium und dem Rückgang der Adsorptionskapazität.
Die nachfolgenden Untersuchungen sollen verdeutlichen, welche Parameter die Adsorbens-
regenerierung stören. Dadurch soll eine Methode entwickelt werden, die eine vollständige Re-
generierung von Eisenoxidhydraten ermöglicht.
5.2. Material und Methoden
5.2.1. Chemikalien




Die Calcium- und Magnesiumkonzentration wurde gemäß EN ISO 7980:2000 am Atomabsorp-
tionsspektrometer (AAS 5 FL, Carl Zeiss Jena GmbH) bestimmt. Für die Messung der Eisen-
konzentration in Anwesenheit von Phosphat wurde gemäß DIN 38406-E32-1 vorgegangen.
Elektrochemische Analytik
Die pH-Wert-Bestimmung erfolgte mit Hilfe einer Sen Tix® 41 pH-Elektrode (WTW). Die Cal-
ciumkonzentration wurde für Durchbruchskurven online mit einer calciumionensensitiven Elek-
trode (Type 25-206, Nordantec GmbH) verfolgt.
Photometrie
Die Bestimmung der Phosphatkonzentration am Cary® 50 UV-Vis-Spektrometer (Varian Inc.)
erfolgte nach der Molybdänblau-Methode gemäß EN ISO 6878:2004, bzw. im Fall der Durch-
bruchskurven mit Hilfe eines Online-Analyzers vom Typ TresCon® Uno OP 210 (WTW) nach
der Molybdängelb-Methode.
Die Eisenkonzentration zur Untersuchung der Adsorbensstabilität in Abwesenheit von Phos-
phat wurde gemäß DIN 38406-1 bestimmt.
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Quecksilberporosimetrie
Die Ermittlung der Porengrößenverteilung von frischem und behandeltem Bayoxide® E 33 HC
erfolgte mittels Porosimeter 2000 (Carlo Erba Instruments; Institut für Technische Chemie der
TU Dresden).
Rasterelektronenmikroskopie mit energiedispersiver Röntgenspektroskopie (REM-EDX)
Die Untersuchung der Adsorbensoberfläche von frischem und behandeltem Bayoxide® E 33 HC
auf ihre elementare Zusammensetzung sowie die Aufnahme von Elementverteilungsbildern er-
folgte mittels REM-EDX (AXL Series 30S FEG, Philips).
Stickstoffadsorption
Die Bestimmung der Porengrößenverteilung und der spezifischen Oberfläche der Adsorben-
tien erfolgte am Autosorb C (Quantachrome GmbH; Institut für Grundwasserwirtschaft der TU
Dresden).
5.2.3. Modellwässer
Für die Untersuchungen wurden Modellwässer verwendet, die durch Dotierung verschiede-
ner Salze zu entionisiertem, filtriertem „Reinstwasser“ (RW), zu Trinkwasser (TW) des Was-
serwerks Dresden-Coschütz oder zu gereinigtem Abwasser (gAW) aus einer Kleinkläranla-
ge (KKA) hergestellt wurden. Die Aufbereitung des Reinstwassers erfolgte in einer GenPure-
Anlage (TKA). Die jeweiligen Zielparameter sind in Tab. 5.1 grau hervorgehoben.



















Phosphat TW 50 10 30 - 2 7,3 1
phosphatfrei II RW 0 620 0 305 0 8,1 1,25
Abwasser gAW 40 - - - 11...13 7,5 1
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5.2.4. Methodik der Adsorbensregenerierung
5.2.4.1. Aufnahme von Durchbruchskurven
Die experimentelle Ermittlung der Durchbruchskurven erfolgte in einem kontinuierlich aufwärts
durchströmten Festbettadsorber (dS = 0,9 cm). Von GEH® 104 und Bayoxide® E 33 HC wur-
den je 6 g eingesetzt, von FerroSorp® AW aufgrund der geringeren Dichte nur 2 g Adsorbens.
Vor dem Beginn des Versuchs wurde das Adsorbens in einem 50-mL-Becherglas mit Was-
ser überschichtet und zum Sättigen der Poren mit Wasser über Nacht in einer Polycarbonat-
Vakuumglocke bei 100 mbar gelagert. Das Adsorbens wurde mit Hilfe von Glaswolle, Glas-
kugeln und Kunststoffgewebe fixiert und im Anschluss etwa 1...2 h mit entionisiertem Wasser
gespült. Die Adsorbentien wurden mit Modellwasser „Phosphat“ für min. 65 h mit 5 mL/min
beladen und für die Bestimmung von Durchbruchskurven die Phosphatkonzentration im Adsor-
berablauf online im 30-min-Takt erfasst.
5.2.4.2. Beladen des Adsorbens zur Untersuchung der Regenerierung
Für die Optimierung der Regenerierung erfolgte die Beladung des GEH® 104 analog, allerdings
wurde hier der Ablauf gesammelt und die adsorbierten Mengen an Calcium, Magnesium und
Phosphor nach Versuchsende über eine Massenbilanzierung bestimmt.
5.2.4.3. Vergleich der Calciumdesorption mit verschiedenen Desorptionslösungen
Zur Vorbereitung wurden je 6 Festbettadsorber mit dem Modellwasser „phosphatfrei II“ oder
dem Modellwasser „Phosphat“ (β(PO43-) = 50 mg/L) beschickt. Anschließend wurde Calcium
entweder mit entionisiertem Wasser, mit 0,5 M NaNO3-lösung oder mit HCl (pH 2,5) desorbiert.
Zusätzlich wurde die Phosphatkonzentration im Ablauf des Adsorbers bestimmt. Zum Errei-
chen einer möglichst vollständigen Calcium- und Phosphorbilanzierung wurden alle Adsorber
abschließend mit HCl (pH 2,5) gespült und die Spüllösung anschließend analysiert.
5.2.4.4. Entfernung von Ablagerungen durch saure Konditionierung
Die saure Konditionierung der Adsorbentien wurde zuerst im Batchversuch unter Verwendung
verschiedener anorganischer und organischer Säuren untersucht und anschließend mit aus-
gewählten Säuren im Säulenversuch getestet. Das einmalige Durchströmen des Adsorbens
mit Regenerierlösung wird hier als Regenerierung im Durchfluss verstanden, während bei der
Regenerierung im Kreislauf die Regenerierlösung mehrfach im Kreislauf durch die Adsorbens-
schicht geführt wird.
Zum Einstellen von pH 2,5 wurden verschiedene Säuren (Salzsäure, Salpetersäure, Schwe-
felsäure, Citronensäure, Weinsäure, Glycolsäure, 5-Sulfosalicylsäure) sowie EDTA (Ethylen-
diamintetraacetat) als Komplexbildner im Batchansatz untersucht. Hierfür wurden je 200 mL
der verdünnten Säure mit 5 g unbeladenem Adsorbens versetzt und mit einem Clip-fish-Rührer
zerstörungsfrei bei 400 U/min gerührt. Über 60 min wurden Proben entnommen und für die
Eisenbestimmung filtriert.
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Die saure Konditionierung des Adsorbens im Säulenversuch erfolgte durch Spülen mit Mi-
neralsäuren (pH 2,5) mit 10 mL/min im Durchfluss, wobei Proben des Adsorberablaufs mittels
Fraktionssammler für die anschließende Analytik aufgefangen wurden. Neben der eingesetzten
Säure wurde auch der pH-Wert im Bereich von 2...2,5 variiert.
Außerdem erfolgte die saure Konditionierung zur Optimierung des Verfahrens mit 20 mL/min
im Kreislauf mit pH-Stat-Verfahren (siehe Anhang Abb. A.7). Anschließend wurde im Durchfluss
mit 5 mL/min ausgespült. Zur Simulation der Wiederverwendung der Konditionierungslösung
wurde zudem die Verwendung von HCl (pH 2,5) mit 20 g/L Ca2+ im Kreislauf untersucht.
5.2.4.5. Desorption von Phosphat
Die Ermittlung der optimalen Konzentration der Natronlauge wurde mittels eines Batchversuchs
zur Phosphatdesorption von vorbeladenem Adsorbens realisiert. Dazu wurden je 0,6 g Adsor-
bens für 24 h mit 80 mL Natronlauge aus dem Konzentrationsbereich von 0,01...4 M geschüttelt
und Proben zur Phosphatanalyse entnommen.
Die Desorption im Festbettadsorber erfolgte standardmäßig mit 500 mL einer 1 M Natronlau-
ge bei 5 mL/min im Durchfluss. Im Rahmen der Optimierung wurde die Fließgeschwindigkeit
so variiert, dass Kontaktzeiten von 1...50 min realisiert wurden. Eine weitere Erhöhung der
Kontaktzeit bis zu 120 min wurde bei halbkontinuierlichem Betrieb durch das Ausschalten der
Pumpe nach jedem ausgetauschten Bettvolumen mit einer Zeitschaltuhr untersucht.
5.2.4.6. Rekonditionierung des Adsorbens
Die Rekonditionierung wurde standardmäßig durch Spülen mit Leitungswasser bei 5 mL/min
über Nacht realisiert (ca. 1000 Bettvolumen (BV)). Zur Optimierung wurde eine Kreislauffüh-
rung mit 30 mL/min und einem pH-Stat eingerichtet (vgl. Anhang Abb. A.7) und der pH-Wert im
Vorratsgefäß zwischen 2,5 und 7 variiert.
5.2.5. Zur Modellierung eingesetzte Programme
PHREEQC 3.0
PHREEQC 3.0 ist ein Programm, das u. a. die geochemische Berechnung von Speziationen,
Batch-Reaktionen und eindimensionalem Transport unter Erreichung des Gleichgewichtszu-
standes ermöglicht [PARKHURST & APPELO 2013]. Es wurde verwendet, um die Gleichgewichts-
einstellung zwischen fest vorliegendem Mineral (Adsorbens, potenzielle Ablagerung) und der
Wasserphase bei verschiedenen pH-Werten zu betrachten. Der hierfür erstellte Input-File ist
im Anhang A.3.2 hinterlegt und erläutert.
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5.3. Untersuchung der Adsorbensoberfläche
Eine zuverlässige Aussage über die beteiligten desorptionsunterdrückenden Wasserbestand-
teile sollte eine Betrachtung der Adsorbensoberfläche mit Hilfe einer EDX-Analyse ermögli-
chen. Diese erlaubt eine Bestimmung der quantitativen Elementzusammensetzung der ober-
flächennahen Schicht (Abb. 5.3). Eine solche Herangehensweise ist repräsentativ, da 90 % des
Phosphates auf den äußeren 10 % des Partikels gebunden sind [STRAUSS 1992].
In der oberflächennahen Schicht finden sich zum überwiegenden Teil (ca. 95 %) Eisen und
Sauerstoff des Adsorbens. Weitere Bestandteile sind mit je rund 2 % Calcium und Phosphor so-
wie Spuren von Magnesium. Auf der Adsorbensoberfläche liegt das gleiche Ca:Mg-Verhältnis
von 9:1 wie in der Vorratslösung vor. Ausgehend von diesen Ergebnissen ist die unvollstän-
dige Desorption mit Natronlauge vermutlich auf eine Blockade des adsorbierten Phosphates
vorwiegend durch Calciumverbindungen zurückzuführen.
Abbildung 5.3.: Zusammensetzung der äußersten Schicht des Adsorbenskorns in mol-% nach
der Adsorption (vF = 4,7 m/h, mAds = 6 g, Modellwasser „Phosphat“)
In Kapitel 4.1.4 wurde ein Überblick über in der Literatur diskutierte Bindungsformen von
Calcium und Phosphat gegeben, der elektrostatische Wechselwirkungen [WENG ET AL. 2012]
sowie die Bildung ternärer Komplexe [GAO & MUCCI 2003; WENG ET AL. 2005] oder Oberflä-
chenpräzipitate [HAWKE ET AL. 1989; RIETRA ET AL. 2001] mit einschloss. Weiterhin wiesen
MACKENZIE ET AL. [1999] nach, dass bei hohen Carbonatkonzentrationen eine Eisen- und Cal-
ciumcarbonatfällung auftritt, allerdings wird die Konzentrationsgrenze der Calciumcarbonatfäl-
lung durch Magnesium geringfügig und durch Phosphat deutlich herabgesetzt [ALBERIC ET AL.
2018; ZOU ET AL. 2018]. SURESH KUMAR ET AL. [2018] wiesen Calciumcarbonatpräzipitate bei
niedrigen Phosphatkonzentrationen nach und fanden zudem Indizien für das Vorhandensein
geringer Mengen säurelöslicher Calciumsilikate in Gegenwart niedriger Phosphatkonzentratio-
nen. Keine dieser möglicherweise auf der Oberfläche vorliegenden Verbindungen wäre für die
klassische Desorption mit Natronlauge zugänglich.
Wird Natronlauge zur Desorption verwendet, reichert sich diese bei Luftkontakt mit Carbonat
an. Außerdem erfolgt neben der Phosphatdesorption durch Hydroxidionen zusätzlich durch den
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hohen Überschuss an Natrium auch die Desorption von Calcium [DAVIS & UPADHYAYA 1996].
Damit liegt in den Poren eine übersättigte Lösung in Bezug auf Calciumhydroxid sowie verschie-
dene Calciumphosphate und -carbonate vor. Diese könnten ausfallen und zu einer Blockade
der Adsorbensoberfläche führen, die ebenfalls der alkalischen Desorption widersteht. Diese
Annahme wurde durch ZHANG ET AL. [2019] bestätigt, die ebenfalls Calcium und Phosphat
nach der Adsorption auf der Oberfläche nachweisen konnten. Die Bildung von Hydroxylapatit
war erst nach wiederholten alkalischen Desorptionen nachweisbar.
Alle diese blockierenden Beläge nehmen mit zunehmender Anzahl an Regenerierungen zu
und würden so den fortschreitenden Kapazitätsverlust der Adsorbentien (Abb. 5.2) verursa-
chen.
Magnesium weist hier wie in den meisten Studien [HAWKE ET AL. 1989; TRIVEDI ET AL.
2001] einen gegenüber Calcium schwächeren Einfluss auf und kommt im Abwasser meist in
niedrigeren Konzentrationen vor. Daher konzentrieren sich die weiteren Arbeiten vor allem auf
Calcium, wobei für Magnesium aufgrund der Wirkung auf die Phosphatadsorption als Gesamt-
härte vergleichbare Ergebnisse zu erwarten sind.
5.4. Entfernung des Oberflächenbelags
5.4.1. Einführung einer sauren Konditionierungsstufe
5.4.1.1. Säurestabilität des Adsorbens und möglicher Oberflächenpräzipitate
Calciumverbindungen sind über einen weiten pH-Bereich stabil, lösen sich jedoch mit sinken-
dem pH-Wert stärker auf. Zudem werden ggf. sorbierende divalente Kationen wie Ca2+ durch
H+-Ionen effektiv desorbiert [DAVIS & UPADHYAYA 1996]. Die Freilegung des durch Calcium-
verbindungen blockierten Phosphates könnte daher durch einen zusätzlichen Spülvorgang bei
niedrigem pH-Wert erfolgen. Die Simulation der Auflösung von Calciumcarbonat (als Calcit)
und von verschiedenen Calciumphosphaten mit PHREEQC (Abb. 5.4a) verdeutlicht, dass für
eine effektive Auflösung und damit Entfernung all dieser Verbindungen von der Oberfläche
ein pH ≤ 2,5 realisiert werden muss. Insbesondere Calciumhydrogenphosphat weist auch bei
einem leicht höheren pH-Wert wie 3 noch eine geringe Löslichkeit mit 7 g/L auf. Durch die Auf-
lösung erhöht sich der pH-Wert, sodass eine kontinuierliche Säurezufuhr gewährleistet werden
muss. Gleichzeitig kann diese pH-Erhöhung als Indikator für die Vollständigkeit des sauren
Konditionierungsschrittes eingesetzt werden, da der pH-Wert im Adsorberablauf erst nach voll-
ständiger Entfernung der Ablagerungen auf den pH-Wert im Adsorberzulauf absinkt.
Ein Problem, dass sich durch die Verwendung von Eisenoxidhydraten zur Phosphatadsorp-
tion ergibt, ist deren Löslichkeit bei niedrigen pH-Werten. Die meisten Hersteller dieser Adsor-
bentien garantieren deren Stabilität für pH-Werte oberhalb von 5 oder 4 (Tab. 3.1). Obwohl die
vollständige Auflösung von Goethit erst bei pH 1,5 erfolgt, setzt sie bereits bei pH 3,5 [STRAUSS
1992] ein. Dieser pH-Wert ist jedoch für die Entfernung der meisten Calciumablagerungen nicht
ausreichend, wie SURESH KUMAR ET AL. [2018] experimentell bestätigten. Daher wurde ein
möglichst niedriger pH-Wert gesucht, bei dem das Auflösen des Adsorbens innerhalb kurzer
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Behandlungszeiträume weitestgehend vermieden wird. Modellrechnungen mit Goethit (Eisen-
oxidhydrat) und Strengit (Eisenphosphat) offenbaren, dass beide Minerale sich bis zu einem
pH-Wert von 2 geringfügig lösen (ca. 1 mg/L, Abb. 5.4b). Aus der Abbildung geht weiterhin
hervor, dass der pH-Wert auf 1,5 abgesenkt werden könnte, ohne dass signifikante Adsor-
bensmengen aufgelöst werden. Versuche zur Festlegung des Regenerierungs-pH-Wertes mit
Bayoxide® E 33 HC in einem Festbettadsorber führten bei pH-Werten ≤ 2 zur starken Auflö-
sung des Adsorbens mit Verstopfung des Festbettes. Dies liegt an der Wirkung der Oxidhy-
dratoberfläche als pH-Puffer. Während sich am Adsorbereingang bei einem niedrigen pH-Wert
Eisenoxidhydrat auflöst, fällt es in der Nähe des Adsorberausgangs durch den in etwa neu-
tralen pH-Wert als Eisenhydroxid aus und blockiert das Porensystem. Da die Löslichkeit des
Eisenoxidhydrates mit sinkendem pH-Wert steigt, führten niedrigere Zulauf-pH-Werte zu einer
größeren Mobilisierung von Eisenionen und damit schnelleren Verstopfung des Festbettadsor-
bers. Bei einem Zulauf-pH-Wert von 2,5 konnte keine Verstopfung mehr beobachtet werden
und die Fließgeschwindigkeit blieb konstant, sodass dieser Wert für die weiteren Untersuchun-
gen zugrunde gelegt werden konnte.
Abbildung 5.4.: Berechnete Löslichkeit verschiedener (a) Calcium- und (b) Eisenverbindungen
(modelliert mit PHREEQC, Anhang A.3.2)
5.4.1.2. Wechselwirkungen von Calcium mit der Adsorbensoberfläche
Ausgehend von dem Ansatz, dass bei der Coadsorption von Calcium und Phosphat rein elek-
trostatische Wechselwirkungen zum Tragen kommen, würde erst die Regenerierung des Ad-
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sorbens durch den Einsatz der Natronlauge zur Bildung der Oberflächenpräzipitate führen.
Gleichzeitig ließe dies die Option eines Calcium- und Magnesiumaustausches durch einen
Überschuss anderer Kationen zu. Zur Überprüfung dieser These wurde die Calciumdesorption
vom Adsorbens mit Hilfe von 0,5 M NaNO3-Lösung oder entionisiertem Wasser (pH ~ 6) im
Vergleich zu verdünnter Salzsäure (3,2 mM ~ pH 2,5) untersucht.
Im phosphatfreien System liegt die Calciumbeladung von GEH® 104 bei pH 8 bei etwa
3...5 mg/g. Diese Calciummenge lässt sich bereits mit entionisiertem Wasser innerhalb von
etwas mehr als 300 BV durch die geringfügige pH-Verschiebung (pH 6) ausspülen (Abb. 5.5a),
auch wenn die Natriumnitratlösung gerade im Anfangsbereich effektiver ist. Im Gegensatz da-
zu läuft die Desorption zum Ende hin mit der verdünnten Salzsäure schneller ab, obwohl ge-
genüber der Natriumnitratlösung niedrigere Kationenkonzentrationen im Zulauf vorliegen. Dies
bestätigt die Arbeiten von DAVIS & UPADHYAYA [1996], die eine effektivere Desorption von
zweiwertigen Kationen durch Protonen als durch andere monovalente Kationen ermittelten.
Die Ergebnisse dieser Dissertation deuten darauf hin, dass Calcium im phosphatfreien Sys-
tem überwiegend sorbiert vorliegt und somit einfach ausgetauscht werden kann. Diese These
wurde durch JIA ET AL. [2019] mittels XANES-Analyse (X-ray absorption near edge structure)
bestätigt.
Abbildung 5.5.: Calciumdesorption nach Adsorption in (a) Abwesenheit (Modellwasser „phos-
phatfrei II“) und (b) Anwesenheit (Modellwasser „Phosphat“) von Phosphat mit
verschiedenen Reagenzien (vF = 1 m/h, mAds(GEH® 104) = 4,5 g)
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Der Wechsel in ein phosphathaltiges System (z. B. Verwendung eines phosphatdotierten
Trinkwassers) führt zu Calciumgesamtbeladungen von etwa 20 mg/g bei einem neutralen pH-
Wert, d. h. mehr als das Vierfache des phosphatfreien Systems. Die Desorption des Calciums
gestaltet sich jedoch schwieriger (Abb. 5.5b). Während sich bei der Verwendung der verdünn-
ten Salzsäure trotz unterschiedlicher Bindungsformen und größerer Calciummenge auch hier
eine vollständige Desorption innerhalb von 300 BV realisieren lässt, wird mit entionisiertem
Wasser ein Viertel des Calciums desorbiert. Als mögliche Ursache ist die deutlich niedrige-
re Protonenkonzentration im Vergleich zur adsorbierten Calciummenge zu nennen. Bei der
Nutzung der Natriumnitratlösung kommt vor allem innerhalb der ersten 100 BV die höhere Kat-
ionenkonzentration durch schnelle Anfangsdesorption zum Tragen, allerdings flacht die Kur-
ve wesentlich schneller als im phosphatfreien System ab, was zu einem nicht desorbierbaren
Calciumanteil von etwa 20 % führt. Dieser konnte im Anschluss durch ergänzendes Spülen
mit verdünnter Salzsäure (pH 2,5) problemlos entfernt werden und wies zudem einen hohen
Phosphatanteil auf. Das lässt die Schlussfolgerung zu, dass nicht nur der physisorbierte, elek-
trostatisch gebundene Calciumanteil im phosphathaltigen System steigt, sondern zudem ein
wesentlicher Anteil chemisch gebundener Calcium-Phosphat-Ablagerungen gebildet wird. Die
blockierenden Ablagerungen entstehen nicht erst durch die Behandlung mit Natronlauge, son-
dern treten bereits während der Adsorption auf, was für eine Ausfällung durch lokale Über-
sättigung an der Adsorbensoberfläche spricht. Die Verwendung verdünnter Säure (pH 2,5) zur
sauren Konditionierung stellt damit einen notwendigen Behandlungsschritt für eine vollständige
Adsorbensregenerierung dar.
5.4.1.3. Auswahl des Konditionierungsmittels
Das Ziel der sauren Konditionierung ist die Unterstützung der Auflösung calciumreicher Ablage-
rungen auf dem Adsorbens. Dies kann einerseits durch die Absenkung des pH-Wertes erreicht
werden, andererseits durch eine Verschiebung des Löslichkeitsgleichgewichtes durch das Ein-
bringen von Komplexbildnern mit möglichst hoher Komplexstabilität. Zu diesem Zweck wurden
drei Mineralsäuren (HCl, HNO3, H2SO4) zur Untersuchung der pH-Wert-Senkung sowie or-
ganische Säuren (Citronensäure, Weinsäure), die zur Bildung von Calciumkomplexen neigen,
betrachtet. Die Stabilität des Adsorbens gegenüber den verwendeten Reagenzien muss dabei
zuerst überprüft werden.
In der Abb. 5.6 ist der Einfluss der verschiedenen Säuren auf die Auflösung des unbela-
denen GEH® 104 bei einem pH-Wert von 2,5 im Batchversuch dargestellt. Bei den Mineral-
säuren, deren Punkte in der Abbildung aufeinanderfallen, ist die Auflösung vernachlässigbar
(β(Fe)<1 mg/L), obwohl ihre Anionen zur Komplexbildung mit gelöstem Eisen neigen und da-
mit die Auflösung des Adsorbens unterstützen könnten [O’REILLY ET AL. 2001; CORNELL &
SCHWERTMANN 2003; RUBASINGHEGE ET AL. 2012].
Bei den organischen Säuren ist eine deutliche Auflösung anhand steigender Eisenkonzen-
trationen in Lösung zu erkennen, bei Citronensäure mit β(Fe) = 50 mg/L etwa zweieinhalb-
mal so viel wie bei Weinsäure (β(Fe) = 20 mg/L). Die starke Auflösung durch die organischen
Säuren liegt an der Bildung stabiler Komplexe nicht nur mit Calcium sondern auch mit Eisen
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[BUERGE-WEIRICH ET AL. 2002; CORNELL & SCHWERTMANN 2003; MIKUTTA ET AL. 2006]. Au-
ßerdem werden Liganden wie Citrat und Tartrat, aber auch das hier nicht untersuchte Oxalat,
an der Adsorbensoberfläche bei niedrigen pH-Werten um 3 am stärksten sorbiert [CORNELL &
SCHWERTMANN 2003; SHI ET AL. 2010]. Das gilt besonders für amorphe Strukturen mit großer
Oberfläche [STRAUSS 1992], wie bei den technischen Adsorbentien. Die Auflösung des Adsor-
bens wird im Experiment optimal durch den pH-Wert von 2,5 unterstützt. Eine Nutzung von
organischen Säuren zur gezielten Calciumentfernung im Rahmen der sauren Konditionierung
ist somit nicht möglich.
Abbildung 5.6.: Auflösung des unbeladenen Adsorbens durch verschiedene Säuren im Batch-
Versuch (V = 200 mL, mAds(GEH® 104) = 5 g, pH 2,5)
Da die drei Mineralsäuren im Batch-Versuch vergleichbare Ergebnisse lieferten, wurde an-
schließend ihre Wirkung auf unbeladenes GEH® 104 bei kontinuierlichem Betrieb im Festbett
näher untersucht (Abb. 5.7). Die beiden einprotonigen Säuren Salz- und Salpetersäure verhal-
ten sich sehr ähnlich und der pH-Wert sinkt innerhalb von etwa 250 BV auf 2,5. Im Gegensatz
dazu wird der Zielwert mit Schwefelsäure auch nach 375 BV noch nicht erreicht. Vielmehr wei-
sen der pH-Verlauf und die Veränderung der Eisenkonzentration am Adsorberablauf mehrere
Sprünge auf, was auf mehrstufige Reaktionen der zweiprotonigen Säure hinweist. Ein weite-
rer Nachteil, neben dem höheren Aufwand an Zeit und Schwefelsäure, ist die stärkere Auflö-
sung des Adsorbens. Während sich bei den gewählten Bedingungen die Eisenkonzentration
im Adsorberablauf bei der Nutzung von Salz- und Salpetersäure auf sehr niedrigem Niveau
(β(Fe) = 0,1 mg/L) einpegelt, steigt sie bei der Nutzung von Schwefelsäure auf das 40-fache,
bevor der Ziel-pH-Wert von 2,5 im Adsorberablauf erreicht wird.
Mit Schwefelsäure treten höhere Verluste von Adsorbens bei geringeren Erfolgsaussichten
auf, sodass lediglich Salz- und Salpetersäure zur sauren Konditionierung eingesetzt werden
können. Salzsäure wird im weiteren Verlauf aufgrund ihrer günstigeren Handhabbarkeit bevor-
zugt eingesetzt.
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Abbildung 5.7.: pH-Durchbruch und Auflösung des unbeladenen Adsorbens durch Mineralsäu-
ren bei der sauren Konditionierung (vF = 10 m/h, mAds(GEH® 104) = 6 g,
pH 2,5)
5.4.1.4. Auswahl des pH-Wertes für die saure Konditionierung
Neben der verwendeten Säure kann auch der pH-Wert zur sauren Konditionierung in einem ge-
ringen Bereich variiert werden, der große Auswirkungen auf die Löslichkeit der Calciumverbin-
dungen hat. Die Löslichkeit des Calciumhydrogenphosphates verdreifacht sich beispielsweise
bei der pH-Absenkung von 2,5 auf 2. Der aus den Simulationen und Vorversuchen hervorge-
gangene Spielraum erstreckt sich von pH 2 bis 2,5, da darunter verstärkt mit einer Verstopfung
des Festbettadsorbers zu rechnen ist, während darüber die Löslichkeit des Calciumhydrogen-
phosphates zu stark abnimmt.
Mit Hilfe eines Festbettadsorbers mit unbehandeltem Adsorbens wurde dessen Stabilität bei
kontinuierlicher Beschickung mit Salzsäure unterschiedlichen pH-Wertes untersucht und die
Eisenkonzentration im Adsorberablauf gemessen. Die Dauer der sauren Konditionierung hängt
maßgeblich vom gewählten pH-Wert ab. Mit sinkendem pH-Wert erschöpft sich die Pufferka-
pazität des Adsorbens schneller (Abb. 5.8). Während bei pH 2,5 etwa 500 BV Säure zur Über-
windung der Pufferkapazität benötigt werden, liegt der Bedarf bei pH 2 bei 200 BV. Gleichzeitig
wird mit sinkendem pH-Wert das Adsorbens stärker angegriffen und damit Eisen gelöst. Bei
pH 2,5 verringert sich die Adsorbensauflösung gegenüber pH 2 um den Faktor 4 (0,8 mg),
was in der gleichen Größenordnung wie die Löslichkeit von Goethit bei pH 2,5 [CORNELL &
SCHWERTMANN 2003] und der mit PHREEQC ermittelte Wert liegt. Hinzu kommt, dass sich
z. B. der Akaganéitanteil von GEH® 104 im Sauren in Hämatit umwandelt. Die Reaktion be-
schleunigt sich mit steigender Auflösung des Minerals [CORNELL & SCHWERTMANN 2003]. Im
Sinne der Erhaltung der Integrität des Adsorbens und der Vorbeugung von Verstopfungen bei
wiederholter Adsorbensregenerierung ist daher ein pH-Wert von 2,5 vorzuziehen.
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Abbildung 5.8.: Adsorbensauflösung und benötigtes Volumen zur sauren Konditionierung bei
Variation des Eingangs-pH-Wertes an unbeladenem Adsorbens (vF = 10 m/h,
mAds(Bayoxide® E 33 HC) = 6 g)
5.4.1.5. Übertragbarkeit der sauren Konditionierung auf weitere eisenoxidhydrathaltige
Adsorbentien
Für die technischen Adsorbentien Bayoxide® E 33 HC, GEH® 104 und FerroSorp® AW wur-
den vergleichende Voruntersuchungen zur sauren Konditionierung anhand des unbehandelten
Adsorbens durchgeführt (Abb. 5.9). Die Unterschiede zwischen den Eisenoxidhydratmodifika-
tionen Akaganéit und Goethit sind eher gering. Das akaganéitreiche GEH® 104 besitzt eine
Abbildung 5.9.: pH-Durchbruch und Eisenauflösung bei der Anwendung der sauren Konditio-
nierung (pH 2,5) auf verschiedene unbeladene eisenoxidhydrathaltige Adsor-
bentien (vF = 10 m/h, mAds(GEH® 104) = 6 g, mAds(Bayoxide® E 33 HC) = 6 g,
mAds(FerroSorp® AW) = 2 g)
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etwas geringere Löslichkeit bei pH 2,5 und eine geringere Pufferkapazität bezüglich des pH-
Wertes gegenüber Bayoxide® E 33 HC. Vom ferrihydritreichen FerroSorp® AW werden hinge-
gen große Mengen Eisen gelöst. Die Auflösung von FerroSorp® AW wird außerdem dadurch
verstärkt, dass sich auch das enthaltene Calcit erheblich in der Säure löst. Dabei unterstützt
der Zerfall des Adsorbens genau wie die geringere Kristallinität des Ferrihydrits dessen wei-
tere Auflösung durch die Erhöhung der angreifbaren Oberfläche [STRAUSS 1992; CORNELL &
SCHWERTMANN 2003]. Die hier verwendete saure Konditionierung ist damit auf dieses indus-
trielle low-cost-Adsorbens nicht anwendbar. Dies steht im Einklang mit den Ergebnissen von
SCHÖPKE ET AL. [2013], die mit 0,1 M HCl arbeiteten. Im Gegensatz dazu können Bayoxide®
E 33 HC und GEH® 104 sauer konditioniert werden und verlieren während der Behandlung
maximal 0,03 % bzw. 0,001% ihrer Masse.
5.4.1.6. Auswirkung der sauren Konditionierung auf die Ablagerungen
Der Verlauf der sauren Konditionierung mit verdünnter Salzsäure (pH 2,5) wurde anhand ei-
nes zuvor beladenen Adsorbens untersucht. Die Ergebnisse sind für GEH® 104 in Abb. 5.10
(Bayoxide® E 33 HC siehe Anhang Abb. A.9) anhand der Verläufe der Konzentrationen von
Eisen, Calcium, Magnesium und Phosphor sowie des pH-Wertes im Adsorberablauf darge-
stellt. Während der sauren Konditionierung werden große Mengen an Calciumionen (1,9 mmol
bzw. 12,6 mg/g) aus dem Adsorbens ausgespült sowie Phosphat (0,04 mmol) gelöst. Das
molare Ca:P-Verhältnis in der Lösung von rund 49:1 verdeutlicht, dass es sich um eine Mi-
schung aus mehreren Bindungsformen handeln muss. Unter Berücksichtigung der Erkenntnis-
se aus Abb. 5.5, dass etwa 80 % (1,5 mmol) des Calciums physisorbiert vorliegen, bleiben
etwa 0,4 mmol Ca auf 0,04 mmol P (Ca:P = 10:1). Ein Teil des Calciums ist damit in Form von
Abbildung 5.10.: Austrag von Calcium, Magnesium, Phosphat und Eisen und pH-
Durchbruchskurve während der sauren Konditionierung bei einem Zulauf-
pH-Wert von 2,5 anhand eines beladenen Adsorbens (vF = 19 m/h,
mAds(GEH® 104) = 6 g)
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Calciumphosphaten gebunden. Die genaue Menge lässt sich jedoch aus mehreren Gründen
nicht eindeutig ermitteln. Erstens schwankt das Ca:P-Verhältnis in Abhängigkeit von der vorlie-
genden Verbindung (Anhang Tab. A.13). Zweitens erfolgt die Auflösung von bspw. Hydroxylapa-
tit im Sauren über verschiedene Calciumphosphatintermediate, wobei anfangs ausschließlich
Calcium freigesetzt wird [DOROZHKIN 1999]. Zu guter Letzt wird ein Teil des aus Calciumphos-
phaten stammenden Phosphates aufgrund der pH-Absenkung an der protonierten Adsorbens-
oberfläche mit höherer Sorptionskapazität für Phosphat (vgl. Kap. 4.3.2) zurückgehalten und
gelangt nicht vollständig in den Adsorberablauf. Zudem ist auch das Vorliegen von Calciumcar-
bonat wahrscheinlich [RIETRA ET AL. 2001; SURESH KUMAR ET AL. 2018].
Der pH-Sprung im Adsorberablauf findet erst statt, wenn auch die Calciumkonzentration
deutlich zu sinken beginnt. Die Kontrolle des pH-Wertes kann daher als Indikator für die Voll-
ständigkeit der sauren Konditionierung dienen. Beim Erreichen des Zulauf-pH-Wertes von 2,5
ist auch der Großteil des Calciums entfernt und das Phosphat für eine alkalische Desorption zu-
gänglich. Ein Vergleich der pH-Sprünge an unbeladenem (Abb. 5.9) und beladenem GEH® 104
(Abb. 5.10) verdeutlicht, dass der pH-Sprung erwartungsgemäß durch die vorher nötige Auf-
lösung der Calciumspezies etwa 170 BV später ansetzt. Nach dem Beginn des Sprungs wird
der Zulauf-pH von 2,5 beim phosphatbeladenen und beim unbeladenen GEH® 104 nach etwa
400 BV erreicht.
Durch das adsorbierte Phosphat wird auch die Auflösung der Adsorbensoberfläche einge-
schränkt. Dies deckt sich mit der Beobachtung von RUBASINHEGE ET AL. [2012], die für Goe-
thitnanoröhren in Anwesenheit von Phosphat eine verringerte Auflösung bei pH 2 feststellten.
Sobald der pH-Wert von 4 im Adsorberablauf unterschritten wird, findet sich in Übereinstim-
mung mit den Herstellerangaben Eisen im Regenerat. Dessen gelöste Menge liegt beim Ziel-
pH-Wert von 2,5 beim beladenen Adsorbens mit etwa 0,1 mg/L Fe niedriger als beim unbelade-
nen Adsorbens (0,15 mg/L). Beim beladenen Adsorbens wirkt sich das adsorbierte Phosphat
in mehrfacher Hinsicht positiv auf die Konditionierung im Sauren aus. Während das Adsor-
bens durch die Adsorption von Phosphat die Auflösung von Calciumphosphaten unterstützt
[BENGTSSON ET AL. 2007], ist Phosphat für seine korrosionshemmende Wirkung auch in Lei-
tungssystemen bekannt [KIM ET AL. 2011; NISSING & DÜLBERG 2011]. Bei letzterem werden
einerseits die Bildung von binuklearen Komplexen und andererseits die Bildung von schlechter
löslichen, strengitähnlichen Oberflächen (vgl. Abb. 5.4b) zur Erklärung der besseren Säuresta-
bilität herangezogen [BIBER & STUMM 1994].
Unter der Annahme, dass das gelöste Eisen vorwiegend aus der oberflächennahen Schicht
der Zusammensetzung FeOOH stammt, wurden bis zum Erreichen des Ziel-pH-Wertes von 2,5
etwa 0,5 mg unbeladenes bzw. 0,4 mg beladenes Adsorbens aufgelöst. Dies entspricht weniger
als 0,01 % des eingesetzten GEH® 104 pro Regenerierung. Ähnliche Ergebnisse mit ca. 0,01 %
Auflösung konnten auf Bayoxide® E 33 HC übertragen und durch SURESH KUMAR ET AL. [2018]
bestätigt werden. Unter der Annahme, dass ein Austausch des Adsorbens notwendig ist, wenn
es 10 % seiner Kapazität verliert, sind theoretisch etwa 1000 saure Konditionierungen möglich.
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5.4.1.7. Auswirkung der sauren Konditionierung auf die Adsorbensoberfläche
Die erneute Betrachtung der Adsorbensoberfläche nach erfolgter saurer Konditionierung und
alkalischer Desorption mittels EDX-Analyse belegt, dass sowohl Calcium und Magnesium als
auch Phosphat nahezu vollständig entfernt wurden (Abb. 5.11). Das Adsorbens bleibt dabei
erhalten. Die pH-Swing-Regenerierung kann somit erfolgreich eingesetzt werden.
Abbildung 5.11.: Zusammensetzung der äußersten Adsorbensschicht in mol-% nach erfolgrei-
cher pH-Swing-Regenerierung mit Salzsäure und Natronlauge
Die Betrachtung der spezifischen Oberfläche bestätigt diese Einschätzung (Abb. 5.12). Durch
die einmalige Coadsorption von Calcium, Magnesium und Phosphat verringert sich die BET-
Oberfläche von 300 auf 230 m2/g deutlich, während die alleinige alkalische Desorption die
Oberfläche lediglich teilweise erneut zugänglich macht (260 m2/g). Erst durch die Einführung
der sauren Konditionierung kann die komplette Oberfläche erneut freigelegt und angeraut wer-
den (310 m2/g) und steht für viele Zyklen bei geringfügiger Verringerung zur Verfügung.
Abbildung 5.12.: Veränderung der spezifischen Oberfläche des Adsorbens durch verschiedene
Behandlungsschritte
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Die Verringerung der spezifischen Oberfläche lässt sich anhand des Porenvolumens verfol-
gen (Abb. 5.13). Die Halbierung des Makroporenvolumens (200...2000 nm) durch die Coad-
sorption von Calcium, Magnesium und Phosphat ist auffällig, obwohl Phosphat selbst kleiner
als 0,7 nm ist. Dies spricht dafür, dass durch wachsende Oberflächenpräzipitate ganze Poren
für die Adsorption unzugänglich werden. Auch hier führt die zusätzliche saure Konditionierung
zu einer Freilegung verschlossener Poren.
Abbildung 5.13.: Porengrößenverteilung anhand des spezifischen Volumens der Poren mit
Durchmessern unter 2000 nm
Diese Beobachtungen können anhand der Phosphorbilanz über einen Zyklus aus Adsorp-
tion und Regenerierung (Abb. 5.14) belegt werden. Nach der Adsorption werden zwei Drittel
des Phosphates durch einfache Desorption mit 1 M NaOH vom Adsorbens entfernt. Durch die
eingeschobene saure Konditionierung bei pH 2,5 werden etwa 4 % des Phosphates mit den
Calciumablagerungen ausgespült, während 96 % mit der Natronlauge desorbiert werden.
Abbildung 5.14.: Phosphorbilanz für Adsorption und Regenerierung mit und ohne saure Kondi-
tionierung
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5.4.2. Validierung der sauren Konditionierung
Zur Untersuchung der Effektivität der pH-Swing-Regenerierung wurde diese auf einen Festbett-
adsorber angewendet, der zuvor viermal klassisch mit 1 M Natronlauge regeneriert wurde und
eine starke Abnahme der Adsorptionskapazität um insgesamt 85 % aufwies (Abb. 5.15). Die
Regenerierung mit saurer Konditionierung ermöglicht eine fast vollständige Wiederherstellung
des Ausgangszustandes, der regenerierte Festbettadsorber verhält sich wie frisches Material.
Somit wurden im Sauren alle Ablagerungen entfernt und darunterliegende Phosphationen frei-
gelegt, sodass im Anschluss die vollständige alkalische Phosphatdesorption möglich ist. Für die
nachfolgenden sieben Regenerierungszyklen mit saurer Konditionierung konnte keine erneute
signifikante Verringerung der Adsorptionskapazität beobachtet werden, sodass die Anwendung
der sauren Konditionierung zu keiner wesentlichen Schädigung des Adsorbens führt.
Abbildung 5.15.: Verschiebung der Durchbruchskurve von Phosphat durch Erschöpfung des
Adsorbens nach herkömmlicher Regenerierung und anschließende pH-
Swing-Regenerierung (vF = 4,7 m/h, mAds(Bayoxide® E 33 HC) = 6 g, Mo-
dellwasser „Phosphat“)
Die neu entwickelte Methode wurde anschließend an einem Festbettadsorber mit frischem
Bayoxide® E 33 HC getestet (Abb. 5.16), ohne das wiederholte pH-Swing-Regenerierungen
signifikante Abweichungen verursachten. Für GEH® 104 wurden vergleichbare Ergebnisse so-
wohl mit Salz- als auch mit Salpetersäure (Anhang Abb. A.10) erzielt, wobei die Phosphatad-
sorption mit 63,8±0,2 mg Phosphor nach 2830 BV über 5 Adsorptionszyklen sehr stabil blieb.
Auch hinsichtlich Porenvolumen und spezifischer Oberfläche sind keine signifikanten Verände-
rungen zu beobachten. Die Ergebnisse bestätigen, dass durch eine pH-Swing-Regenerierung
die Ablagerungen vollständig entfernt werden können. Dabei wird das Adsorbens nicht geschä-
digt und die Ausgangskapazität vollständig zurückgewonnen.
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Abbildung 5.16.: Reproduzierbarkeit des Phosphatdurchbruchs durch Nutzung der sauren Kon-
ditionierung (vF = 4,7 m/h, mAds(Bayoxide® E 33 HC) = 6 g, Modellwasser
„Phosphat“)
5.5. Optimierung der pH-Swing-Regenerierung
Während die in Abschnitt 5.4 eingesetzten Regeneriermittelmengen, d. h. 600 BV zur sauren
Konditionierung mit HCl (pH 2,5), 50 BV zur Phosphatdesorption mit 1 M NaOH und 1000 BV
Leitungswasser zur Neutralisation, lediglich zum Nachweis des Wirkprinzips dienten, ist ein
wirtschaftlicher Einsatz der pH-Swing-Regenerierung so nicht möglich. Nachfolgend wurden
daher optimierende Untersuchungen zur Verbesserung der Wirtschaftlichkeit durchgeführt.
5.5.1. Optimierung der Betriebsweise der sauren Konditionierung
5.5.1.1. Kreislaufführung
Bisher wurde die saure Konditionierung im Durchfluss betrieben, um zeitlich möglicherweise
versetzt auftretende Effekte besser beobachten zu können und die Gleichgewichtseinstellung
mit einer frischen Säurelösung zu betrachten. Dabei wurden bei einer geringen Leerraumkon-
taktzeit (EBCT ) von weniger als einer Minute Maximalkonzentrationen von 70 mg/L Calcium
und 1 mg/L Phosphor erreicht. Diese Konzentrationen liegen weit unterhalb der Löslichkeit des
am geringsten löslichen Calciumphosphates (Calciumhydrogenphosphat) mit 16 g/L bei pH 2,5.
Dies sollte die Wiederverwendung oder Kreislaufführung der Konditionatlösung zulassen und
damit eine Betriebsmitteleinsparung ermöglichen. Lediglich der steigende pH-Wert muss kon-
stant gehalten werden.
Realisiert wurde dies durch die Nutzung eines pH-Staten, welcher den pH-Wert im Vorrats-
gefäß durch angepasste Dosierung einer höher konzentrierten Säure konstant bei 2,5 hält.
Die Lösung zur Konditionierung wurde im Kreislauf gepumpt und die pH-Werte im Adsorberzu-
und -ablauf überwacht. Dabei besteht das Risiko, dass zu Beginn des Versuchs durch die
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pH-Pufferung des Adsorbens mit steigendem pH-Wert vom Adsorberein- zum -ausgang eine
Calciumphosphatausfällung auftritt. Der Bildung dieser neuen Ablagerungen sollte durch die
Realisierung einer möglichst geringen Kontaktzeit (EBCT = 0,24 min) vorgebeugt werden. Die
Wirksamkeit dieser Vorkehrung sollte nach Versuchsende durch Nachspülen mit HCl (pH 2,5)
überprüft werden.
Innerhalb der ersten 250 BV des Versuchs werden größere Mengen Calcium und Magnesi-
um freigesetzt (Abb. 5.17), wofür eine hohe Säuredosierung notwendig ist (Abb. 5.18, Kurve
„oWv“). Der pH-Wert im Adsorberablauf sinkt unter pH 3. Parallel dazu wird ebenfalls Phosphat
freigesetzt, während sich das Adsorbens in geringem Maß auflöst. Nach etwa 1500 zirkulierten
Bettvolumen befindet sich das System nahezu im Gleichgewicht und der pH-Wert im Adsorber-
ablauf bleibt stabil. Lediglich die Konzentration des gelösten Eisens nähert sich weiter ihrem
Gleichgewicht, während sich die Konzentrationen von Calcium und Magnesium entsprechend
ihres Verhältnisses während der Adsorption stabilisieren. Zu diesem Zeitpunkt wurden etwa
1,3 BV der zur pH-Einstellung eingesetzten 1 M HCl verbraucht, was einer Einsparung von
33 % gegenüber der Variante im Durchfluss mit 1,9 BV 1 M HCl (~600 BV mit pH 2,5, vgl. Abb.
5.10) bezüglich der Säure entspricht. Noch deutlicher fällt die Bilanz des benötigten Lösungsvo-
lumens aus, da 2 BV zur technischen Umsetzung einer Kreislaufführung mit pH-Stabilisierung
durch Säurezugabe ausreichen, während eine saure Konditionierung im Durchfluss ca. 600 BV
Lösung mit pH 2,5 erfordert. Auch hinsichtlich der Adsorbensauflösung bieten sich Vorteile.
Während im Durchfluss kontinuierlich Eisen gelöst und ausgetragen wird (0,01 % des Adsor-
bens je saure Konditionierung), stabilisiert sich die Eisenkonzentration im Kreislauf langsam bei
etwa 0,3 mg/L. Bei 2 BV zirkulierender Lösung ist so mit einer um den Faktor 100 verringerten
Adsorbensauflösung von 0,0001 % zu rechnen, sodass theoretisch 100.000 Regenerierungs-
zyklen möglich wären.
Obwohl durch den Protonenüberschuss Calcium und Magnesium vom Adsorbens verdrängt
Abbildung 5.17.: Auflösung von Calcium, Magnesium, Eisen und Phosphor bei saurer Konditio-
nierung im Kreislauf (vF = 19 m/h, mAds(GEH® 104) = 6 g, pH 2,5)
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werden, führen eben diese Protonen zu einer stärker positiv geladenen Adsorbensoberfläche
und verursachen nach etwa 200 zirkulierten BV (Abb. 5.17) eine Readsorption des zuvor gelös-
ten Phosphates. CABRERA ET AL. [1981] gingen davon aus, dass bei einem niedrigen pH-Wert
die Ausnutzung der Adsorptionsplätze in den Mikroporen erhöht wird. Dadurch steht nun auch
der geringe Anteil an Phosphor (4 %, vgl. Abb. 5.14), der bei der sauren Konditionierung im
Durchfluss verloren gegangen wäre, für eine Rückgewinnung im Rahmen der Desorption mit
NaOH weitestgehend zur Verfügung.
5.5.1.2. Wiederverwendung der Konditionierungslösung
Um zu prüfen, ob eine stark erhöhte Calciumkonzentration zu dem o. g. Calciumphosphatnie-
derschlag am Adsorberausgang bei saurer Konditionierung führen könnte, wurde bei weiteren
sauren Konditionierungen gezielt 20 g/L Calcium im Vorratsgefäß zugesetzt, sodass beim Errei-
chen eines neutralen pH-Wertes innerhalb des Adsorbers die Löslichkeit von Calciumphosphat
überschritten wird. Die Ergebnisse (Abb. 5.18, Kurve „Wv“) verdeutlichen, dass sich der Säure-
bedarf in diesem worst-case-Szenario um etwa 40 % erhöht und sich damit dem Verbrauch im
Durchfluss annähert. Dies liegt vor allem daran, dass der Aufwand zur Verschiebung des Sorp-
tionsgleichgewichtes zugunsten von H+ durch die höhere Calciumkonzentration größer wird.
Dennoch ist auch hier ein stabiler pH-Wert von 2,5 nach etwa 1250 gepumpten BV erreicht.
Abbildung 5.18.: Vergleich des Säurebedarfs ohne (oWv) und mit simulierter Wiederverwen-
dung der Regenerierlösung (Wv) (vF = 19 m/h, mAds(GEH® 104) = 6 g, pH 2,5,
β(Ca) = 0...20 g/L)
Beim Spülen des Porensystems bei pH 2,5 (Abb. 5.19, Kurven „oWv“) nach der sauren Kondi-
tionierung im Kreislauf werden vor allem Reste von Calcium und Magnesium schnell innerhalb
von 1,5...2 BV ausgespült. Dies bestätigt gemeinsam mit der stetig sinkenden Konzentration
von Calcium, dass keine Calciumphosphatfällung am Adsorberausgang auftrat, die zur Stö-
rung der sauren Konditionierung im Kreislauf geführt hätte.
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Die Unterschiede beim Nachspülen mit und ohne simulierte Wiederverwendung sind hinge-
gen deutlicher (Abb. 5.19, Kurven „β(Ca)“). Während ohne simulierte Wiederverwendung der
Regenerierlösung Calcium nach etwa 2 BV weitestgehend ausgespült ist, werden mit Calci-
umdosierung etwa 20 BV benötigt um einen vergleichbaren Ablaufwert zu erreichen. Dennoch
werden für eine Konzentrationsverringerung um die ersten beiden log-Stufen in beiden Fäl-
len lediglich 2 BV benötigt. Bei simulierter Wiederverwendung der Regenerierlösung muss die
Konzentration jedoch um 4 log-Stufen verringert werden, was entsprechend länger dauert. Wird
der Konzentrationsverlauf des Ausspülens von Calcium mit dem der Auflösung von Ablagerun-
gen in der sauren Konditionierung im Durchfluss (Abb. 5.10) verglichen, wird deutlich, dass
beim Spülen die Konzentrationsabnahme schneller verläuft, sodass davon ausgegangen wer-
den kann, dass sich keine Calciumphosphatniederschläge am Adsorberausgang bilden. Dies
ermöglicht damit auch eine Wiederverwendung der zirkulierten Regenerierlösung, auch wenn
beim Erreichen derart hoher Calciumkonzentrationen über einen Austausch nachgedacht wer-
den sollte.
Abbildung 5.19.: Ausspülen von Calcium, Magnesium, Eisen und Phosphor nach saurer Kondi-
tionierung im Kreislauf ohne (oWv) und mit simulierter Wiederverwendung der
Regenerierlösung (Wv) (vF = 5 m/h, mAds(GEH® 104) = 6 g, pH 2,5, β(Ca) =
0...20 g/L)
Die Vor- und Nachteile der Durchführung der sauren Konditionierung im Durchfluss und
Kreislauf fasst Tab. 5.2 zusammen. Die Durchführung im Durchfluss zeichnet sich allein durch
den geringeren Energiebedarf zum Betrieb der Pumpe aus, da das bewegte Lösungsvolumen
zur pH-Absenkung geringer ist. Bei der Kreislaufführung werden vor allem Säure und Lösungs-
volumen (H2O) eingespart, wobei lediglich die beiden BV zur Kreislaufführung auf pH 2,5 ein-
gestellt werden müssen, während das Spülwasser durch die Pufferwirkung des Adsorbens
seinen niedrigen pH-Wert erhält. Daraus resultiert auch ein reduzierter Abwasseranfall. Durch
die Phosphatreadsorption bei Kreislaufführung können zudem Adsorptivverluste minimiert und
die Effektivität der Rückgewinnung verbessert werden, während das Adsorbens weniger stark
angegriffen wird.
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Tabelle 5.2.: Vor- und Nachteile der sauren Konditionierung im Kreislauf und Durchfluss
Parameter Kreislauf Durchfluss
Verbrauch HCl (ρ=1,19 g/cm3) je kg Adsorbens 120 mL 175 mL
Verbrauch H2O 2+2 BV 600 BV
gepumpte BV ca. 1500 BV ca. 600 BV
calciumhaltiges Abwasser 4 BV 600 BV
Adsorbensauflösung 0,0001 % 0,01 %
Phosphatverlust <0,001 % 4 %
5.5.2. Optimierung der Phosphatdesorption
Die Verwendung von Natronlauge zur Phosphatdesorption von verschiedenen Adsorbentien
kann als Stand der Technik angesehen werden. Dennoch gibt es Variationsmöglichkeiten hin-
sichtlich der angewendeten Konzentration und Prozessführung.
5.5.2.1. Einfluss der Konzentration der Natronlauge auf die Phosphatdesorption
Zur Systematisierung der vielen Einzelwerte bzgl. des Wirkungsgrades der Desorption in Ab-
hängigkeit von der Konzentration und der Behandlungsdauer aus der Literatur wurde die Phos-
phatdesorption für technisch umsetzbare Regenerierungszeiten von bis zu 24 h betrachtet
(Abb. 5.20). Ab einer Konzentration von 2 M NaOH werden fast 100 % des Phosphates in
Abbildung 5.20.: Kinetik der Phosphatdesorption in Abhängigkeit von der Natriumhydroxidkon-
zentration (V = 80 mL, mAds(Bayoxide® E 33 HC) = 0,6 g)
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24 h desorbiert. Die üblicherweise eingesetzte 1 M NaOH erreicht etwa 95 % der Desorptions-
rate von 2 bzw. 4 M Natronlauge, sodass sich deren Anwendung noch im sinnvollen Rahmen
bewegt und beibehalten werden kann. Der erwartete Trend einer effektiveren Desorption mit
steigender Konzentration und Zeit wurde bestätigt. Auch konnten im Gegensatz zu SPERLICH
[2010] Unterschiede bei niedrigen Konzentrationen und Kontaktzeiten festgestellt werden.
5.5.2.2. Einfluss der Kontaktzeit auf die Phosphatdesorption
Aus den vorangegangenen Ergebnissen geht hervor, dass auch bei der Desorption im Fest-
bettadsorber die Kontaktzeit von entscheidender Bedeutung ist. Es wurden zwei Varianten zur
Veränderung der Kontaktzeit getestet: die Variation der Fließgeschwindigkeit und der halb-
kontinuierliche Betrieb mit Variation der vorübergehenden Standzeit. Dadurch können höhere
Kontaktzeiten erreicht werden, als durch die Verringerung der Fließgeschwindigkeit der einge-
setzten Pumpe möglich wären.
Bei der ersten Variante wurden Leerraumkontaktzeiten von 1...50 min durch Variation der
Fließgeschwindigkeit zwischen 0,1...5 mL/min eingestellt. Zum Erreichen eines möglichst voll-
ständig regenerierten Adsorbens ist die Desorption von mindestens 95 % des Phosphates
erforderlich. Der Desorptionspeak weist dabei ein Tailing auf, welches minimiert werden muss.
Abb. 5.21 verdeutlicht, dass der Desorptionspeak mit zunehmender Kontaktzeit höher und
schmaler ausgeprägt ist, d. h. mehr Phosphat mit einem geringerem Volumen an Desorp-
tionsmittel desorbiert wird. Die Phosphatdesoption ist ab einer Kontaktzeit von 25 min nach
7 BV abgeschlossen. Dabei werden die ersten beiden BV der Natronlauge zum Ausspülen des
Porenwassers und zur Überwindung der pH-Pufferung des Adsorbens benötigt, sodass in die-
sen keine erkennbare Phosphatdesorption erfolgt. Dies ist im Einklang mit den Ergebnissen
von SORG ET AL. [2017], die ohne die saure Konditionierung bei der Desorption mit 1 M NaOH
Abbildung 5.21.: Einfluss der Kontaktzeit der Natronlauge auf die Phosphatdesorption
(vF = 0,1...4,7 m/h, mAds(GEH® 104) = 6 g, c(NaOH) = 1 M)
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das erste Bettvolumen Natronlauge zur Überwindung der Pufferkapazität des Adsorbens benö-
tigten. Die Ergebnisse bestätigen, dass bei der sauren Konditionierung die freien OH-Gruppen
an der Adsorbensoberfläche protoniert und damit positiv geladen vorliegen. Erst nach der De-
protonierung der Adsorbensoberfläche erfolgt ein steiler Anstieg der Phosphatkonzentration,
der mit steigender Kontaktzeit höher ausfällt. Obwohl im Batchversuch erst nach mehr als
9 h die Gleichgewichtseinstellung erfolgt, kann im Festbettadsorber ab einer Kontaktzeit von
25 min durch eine Verringerung der Fließgeschwindigkeit keine signifikante Verbesserung des
Desorptionspeaks mehr erreicht werden.
Die zweite Variante wurde basierend auf einer Kontaktzeit von 15 min (0,33 mL/min) ge-
testet. Diese Zeit liegt leicht unter dem oben ermittelten Schwellenwert von 25 min und wur-
de anschließend mit hinzukommender Einwirkzeit im halbkontinuierlichen Betrieb realisiert
(Abb. 5.22), d. h. nach jedem BV (15 min) wurde eine Pause von 30 bzw. 105 min über eine
Zeitschaltuhr eingerichtet. Die Erhöhung der Kontaktzeit auf 45 min (EBCT = (15 + 30) min)
bzw. 120 min (EBCT = (15 + 105) min) erzielt jedoch keine Verbesserung hinsichtlich Peak-
höhe oder Tailing, sodass dieser Ansatz nicht weiter verfolgt wurde. Er ist vor allem dann viel-
versprechend, wenn mit dem vorhandenen Equipment keine geeigneten Volumenströme zum
Erreichen der gewünschten Kontaktzeit von 25 min eingestellt werden können.
Abbildung 5.22.: Phosphatdesorption mit erhöhter Kontaktzeit durch halbkontinuierliche Na-
tronlaugezufuhr (vF = 0,3 m/h, mAds(GEH® 104) = 6 g, c(NaOH) = 1 M)
Bei hohen Kontaktzeiten ist zu beachten, dass sich der Akaganéitanteil des GEH® 104 unter
alkalischen Bedingungen in das stabilere Goethit umwandeln kann [CORNELL & SCHWERT-
MANN 2003]. Dies muss kein Nachteil sein, da das parallel untersuchte, goethitreiche Bay-
oxide® E 33 HC vergleichbare Ergebnisse bzgl. Phosphatadsorption und Adsorbensregenerie-
rung liefert.
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Ein wesentlicher Nachteil steigender Kontaktzeiten ist der steigende Zeitaufwand zur Desorp-
tion, wie in Abb. 5.23 dargestellt. Hier liegt es im Ermessen des Anwenders, ob er viel Wert
auf geringen Chemikalieneinsatz (blau) legt oder die Regenerierungszeiten (rot) von entschei-
dender Bedeutung sind. Innerhalb der hier erfolgten Arbeiten wurde besonderer Wert auf Che-
mikalieneinsparung gelegt, sodass als Optimum eine Kontaktzeit von 25 min zur Desorption
im Durchfluss gewählt wurde, bei der innerhalb von 5 BV mehr als 95 % des adsorbierten
Phosphates desorbiert werden können.
Abbildung 5.23.: Auswirkung der Kontaktzeit auf den NaOH-Verbrauch und den Zeitaufwand
zum Erreichen einer Phosphatdesorption von 95 % (mAds(GEH® 104) = 6 g,
c(NaOH) = 1 M)
5.5.2.3. Prozessführung zur Phosphatdesorption von GEH® 104
Aus den gewonnenen Erkenntnissen hinsichtlich der Phosphatdesorption kann eine optimier-
te Prozessführung abgeleitet werden. In der ersten Stufe werden bei einer Kontaktzeit von
25 min die ersten beiden BV 1 M NaOH, die den zu regenerierenden Festbettadsorber passie-
ren, verworfen (Abb. 5.24, orange). Sie weisen im Adsorberablauf weder Phosphat noch einen
alkalischen pH-Wert auf.
In der zweiten Stufe werden weitere 5 BV, die 95 % des adsorbierten Phosphates enthalten,
der Phosphorrückgewinnung mit Kalkmilch (Kapitel 6.3.1) zugeführt (Abb. 5.24, blau). Dabei
wird Phosphat gegen Hydroxidionen ausgetauscht, sodass 5 BV regenerierte Natronlauge her-
vorgehen, die erneut zur Desorption eingesetzt werden können. Insgesamt werden bei einer
erfolgreichen Phosphatdesorption von GEH® 104 lediglich 2 BV frische 1 M NaOH verbraucht.
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Abbildung 5.24.: Optimierte Prozessführung zur Phosphatdesorption mit minimiertem Chemi-
kalienverbrauch
5.5.3. Optimierung der Rekonditionierung des Adsorbens
Nach der Phosphatdesorption mit Natronlauge kann der Festbettadsorber nicht sofort erneut
für die Phosphatadsorption als letzter Reinigungsschritt in bspw. Kleinkläranlagen (KKA) ein-
gesetzt werden, da der Ablauf alkalische pH-Werte aufweist. In der Bundesgesetzgebung sind
keine Ablauf-pH-Werte für den Festbettadsorber als letzte Behandlungsstufe einer Kläranla-
ge festgelegt. Diese werden regional bestimmt und umfassen Bereiche von bspw. 5...9,5 für
die Wiederverwendung zur Bewässerung in Thüringen [SEIS ET AL. 2016]. Andere Regionen
orientieren sich strenger am gewässertypischen pH-Bereich (6,5...8,5 [NÜRNBERG 2020a]),
während der typische Bereich für biologisch behandeltes Abwasser ohne weitere Aufbereitung
bei 6...8 liegt [NÜRNBERG 2020b]. Für diese Dissertation wurde ein Bereich von pH 6...8,5
(Abb. 5.25, grau markiert) angestrebt, der sowohl gewässertypische pH-Werte als auch typi-
sche Ablaufwerte anderer Anlagen berücksichtigt. Dafür muss die verbliebene Natronlauge aus
dem Porensystem ausgespült sowie die Pufferwirkung des Adsorbens bei hohen pH-Werten
überwunden werden. Hierfür wurden verschiedene Strategien getestet.
Nachdem ursprünglich nach der Desorption, wie in der Literatur üblich, mit etwa 1000 BV
Leitungswasser gespült wurde [SURESH KUMAR ET AL. 2018], sollte auch hier der Ressourcen-
einsatz reduziert werden. Am naheliegendsten war die Umsetzung einer Kreislaufführung mit
einem pH-Stat bei pH 6, der unteren Grenze des Zielbereiches, im Vorratsgefäß (Abb. 5.25a).
Nachdem anfangs der pH-Wert im Adsorberablauf schnell absinkt, kommt die Pufferwirkung
des Adsorbens zum Tragen, sodass er sich erst nach 1000 BV pH 9 annähert und für weite-
re 3000 BV nahezu konstant bleibt. Dadurch konnte zwar Wasser gespart werden, allerdings
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Abbildung 5.25.: pH-Durchbruch und Säureverbrauch bei verschiedenen Strategien zur Rekon-
ditionierung (vF = 7 m/h, mAds(GEH® 104) = 41 g):
a) pH-Stat (HCl) bei pH 6;
b) pH-Stat (HCl) bis zum pH-Sprung bei pH 2,5;
c) pH-Stat (HCl) für 50 BV bei pH 2,5;
d) pH-Stat (HCl) bis zum pH-Sprung bei pH 2,5 und danach pH-Stat (NaOH)
bei pH 6)
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ohne den Zielwert (pH = 6) zu erreichen. Insgesamt wurden etwa 0,55 BV 2,5 M HCl dosiert.
Um den pH-Wert schneller zu senken, wurde der pH-Stat auf pH 2,5 eingestellt und während
des pH-Sprungs, nach etwa 0,8 BV 2,5 M HCl, die Säuredosierung gestoppt. Durch die Puf-
ferwirkung des Adsorbens, das nun bis auf einen kleinen Teil vor dem Adsorberausgang auf
pH 2,5 eingestellt war, pegelte sich insgesamt ein viel zu niedriger pH-Wert ein (Abb. 5.25b),
der den zulässigen pH-Bereich von 6...8,5 unterschreitet.
Umgekehrt führt ein zu früher Abbruch der Dosierung nach 0,55 BV 2,5 M HCl, wie im ersten
Fall, (Abb. 5.25c) zur Einstellung eines zu hohen Ablauf-pH-Wertes von etwa 9.
Die genaue Säuredosierung, die zur Einstellung des pH-Wertes 6 benötigt wird, wurde ab-
schließend dadurch ermittelt, dass nach dem pH-Sprung der pH-Stat von pH 2,5 mit 2,5 M HCl
auf pH 6 mit 1 M NaOH umgestellt wurde (Abb. 5.25d). So konnte mit netto 0,6 BV einer
2,5 M HCl ein pH-Wert von 6 nach 1000 zirkulierten BV im Adsorbens eingestellt werden.
5.5.4. Zusammenfassung
In Abb. 5.26 wird der aus der Literatur übernommene Regenerierungsansatz der in dieser Dis-
sertation entwickelten und optimierten pH-Swing-Regenerierung am Beispiel des GEH® 104
gegenübergestellt. Statt der eingesetzten 50 BV Natronlauge und 1000 BV Prozesswasser zur
Neutralspülung, die insgesamt auch noch eine deutliche Verringerung der Adsorptionskapazi-
tät zur Folge hatten, kann mit der optimierten pH-Swing-Regenerierung eine vollständige Wie-
derherstellung der Adsorptionskapazität erreicht werden. Dies verbraucht in Summe 0,15 BV
konzentrierte Salzsäure und 4 BV Wasser für die saure Konditionierung inklusive Spülen, 7 BV
1 M NaOH zur Phosphatdesorption, von denen die ersten 2 BV ersetzt werden müssen, und
0,12 BV konzentrierte Salzsäure und 2 BV Wasser für die Rekonditionierung des Adsorbens.
Im Vergleich dazu nutzten ALLRED ET AL. [2017] die klassische Phosphatdesorption bei der
Behandlung von Drainagewässern der Landwirtschaft mit Bayoxide® E 33. Die klassische Re-
generierung mit 3 BV 1 M NaOH erzielte lediglich 81 % Phosphatdesorption und beim Spülen
im Durchfluss wurde mit 27 BV destilliertem Wasser deutlich mehr benötigt als hier im Kreislauf.
Außerdem wird der erzielte Ablauf-pH-Wert in der Studie nicht offengelegt, dieser ist jedoch
oberhalb von pH 8 zu erwarten.
Detailliertere Informationen liefert der Praxis-Test der US EPA zur Arsenentfernung mittels
Bayoxide® E 33 [SORG ET AL. 2017]. Hier wurde die Regenerierung nach Arsenadsorption
untersucht, Phosphat wurde jedoch parallel betrachtet. Dadurch, dass ebenfalls die saure Kon-
ditionierung vor der Desorption mit 1 M NaOH fehlt, wird lediglich 1 BV Natronlauge zur Über-
windung der Pufferkapazität des Adsorbens benötigt, während weitere 4 BV zur Desorption ge-
nutzt werden. Damit liegt die Effizienz der Phosphatdesorption bei 56...76 %. Hier wird nicht mit
Leitungswasser nachgespült, sondern auf 29 BV Schwefelsäure mit pH 2,4 zurückgegriffen um
einen Ablaufwert von pH 8,5 zu erreichen. Damit ist hier die saure Konditionierung ans Ende ge-
stellt worden, erreicht aber dennoch, dass zumindest ein Teil der Ablagerungen aufgelöst und
ca. 71...76 % des Calciums und 47...55 % des Magnesiums entfernt werden. Eine vollständige
Wiederherstellung der Adsorptionskapazität wie mit der optimierten pH-Swing-Regenerierung
ist so jedoch nicht möglich.
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Abbildung 5.26.: Vergleich der konventionellen Regenerierung mit der optimierten pH-Swing-
Regenerierung
Bei der optimierten pH-Swing-Regenerierung (Abb. 5.27) werden durch die vorangestellte
saure Konditionierung bei pH 2,5 durch Protonenüberschuss sowohl unspezifisch adsorbier-
te Kationen desorbiert, als auch mit Anionen co-sorbierte Kationen ausgetauscht und lokale
Ausfällungen (v. a. Calciumsalze) aufgelöst. Dies macht blockierte Poren oder Stellen an der
Adsorbensoberfläche zugänglich für die Phosphatdesorption. Durch die Kreislaufführung wird
dabei freigesetztes Phosphat an der nun positiv geladenen Adsorbensoberfläche readsorbiert.
In den Poren gelöst vorliegende Ionen werden anschließend ausgespült, bevor mit 1 M Na-
tronlauge Phosphat nahezu vollständig desorbiert werden kann, da das gesamte adsorbierte
Phosphat zugänglich ist. Durch eine Rekonditionierung kann durch das Einstellen von pH 6 auf
dem Adsorbens eine leicht positive Ladung der Adsorbensoberfläche erzeugt werden, die eine
nachfolgende Phosphatadsorption begünstigt.
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Abbildung 5.27.: Vereinfachtes Schema zum Ablauf der optimierten pH-Swing-Regenerierung
an der Adsorbensoberfläche
Die Anwendbarkeit der optimierten pH-Swing-Regenerierung wurde abschließend mit dem
biologisch gereinigten Abwasser einer KKA getestet. In der Abb. 5.28 ist der Mittelwert der
acht Regenerierungszyklen als Ausgangszustand dargestellt, da beim Abwasser aufgrund der
leicht schwankenden Zusammensetzung mit einer breiten Streuung zu rechnen ist. Dennoch
wird deutlich, dass über acht Regenerierungszyklen keine signifikanten Änderungen hinsicht-
lich der Durchbruchskurve auftreten und vor allem keine stetige Erhöhung oder Verringerung
der Adsorptionskapazität zu beobachten ist.
Abbildung 5.28.: Durchbruchskurven nach mehrfacher Anwendung der pH-Swing-
Regenerierung bei der Phosphatadsorption aus KKA-Ablauf (vF = 1,9 m/h,
mAds(GEH® 104) = 7,5 g, Modellwasser „Abwasser“)
Damit können in KKA eingesetzte Adsorptionsmodule effektiv und vollständig regeneriert
werden. Im folgenden Kapitel wird nun die Rückgewinnung des Phosphates, das bei der pH-
Swing-Regenerierung anfällt, als marktfähiges Produkt näher betrachtet.
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Highlights Kapitel 5
1. Im phosphatfreien System findet die Sorption von Calcium statt.
2. Im phosphathaltigen System werden 80 % des Calciums sorbiert und zudem lokale Cal-
ciumphosphatfällungen beobachtet.
3. Calciumphosphate beeinflussen die Phosphatdesorption negativ und verhindern damit
die vollständige Adsorbensregenerierung.
4. Die Auflösung von Calciumphosphaten wird durch eine saure Konditionierung bei pH 2,5
erreicht.
5. Adsorbentien auf Akaganéit- und Goethitbasis weisen eine hohe Stabilität bei pH 2,5 in
HCl und HNO3 auf.
6. Die Anwendbarkeit der pH-Swing-Regenerierung über mehrere Zyklen nach Adsorption
in Trink- und biologisch gereinigtem Abwasser konnte gezeigt werden.
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6. Phosphorrückgewinnung
Abbildung 6.1.: Pilotanlage zur Phosphorentfernung am Auslauf einer Kleinkläranlage (KKA)
mit 4 Einwohnerwerten (EW)
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6.1. Stand der Forschung
6.1.1. Gewinnung von Phosphatrecyclaten
Die Entwicklung einer nachhaltigen Phosphorentfernungsstufe für Kleinkläranlagen (KKA) er-
fordert die Etablierung geschlossener Kreisläufe und die Wiederverwendung anfallender Stoff-
ströme. Daher wird in der Literatur die direkte Nutzung der phosphatbeladenen Adsorben-
tien Goethit [GEELHOED ET AL. 1997b], Pflanzenkohle [ZHENG ET AL. 2019] oder Polonite
[HYLANDER ET AL. 2006] als Düngemittel in der Landwirtschaft angedacht. Während die ho-
hen Eisen- bzw. Aluminiumgehalte des Goethits und der Pflanzenkohle sich negativ auf die
Pflanzenverfügbarkeit auswirken [RÖMER 2006], erreicht das calciumreiche Polonite einen viel
zu geringen Phosphorgehalt mit 1,1 mg P/g TM (Trockenmasse). Damit ist es nach der Dün-
gemittelverordnung [DÜMV 2017] als Phosphordünger (≥10 % P2O5) nicht zulässig und kann
allenfalls zum Zweck der Boden-pH-Anhebung genutzt werden. Für diesen Ansatz werden low-
cost-Materialien benötigt, bei denen die wirtschaftliche Notwendigkeit der Regenerierung und
Wiederverwendung entfällt.
Wird hingegen auf die pH-Swing-Regenerierung des Adsorbens gesetzt, fallen zwei Stoff-
ströme an: phosphatreiche Lauge sowie calcium- und magnesiumreiches Konditionat. Für Ers-
tere wird einerseits, bei der Nutzung von Kaliumhydroxid zur Desorption, die Neutralisation
mit Salpetersäure und anschließende Verwendung als NPK-Flüssigdünger [SYLVESTER 2010]
diskutiert oder andererseits die Gewinnung eines phosphatreichen Feststoffes in Betracht ge-
zogen. Letzterer Ansatz ist insbesondere hinsichtlich Lagerung und Transport von Vorteil. In
Abhängigkeit von den verwendeten Chemikalien kann die Synthese von Struvit (Magnesium-
ammoniumphosphat) [LIBERTI ET AL. 1979; MONTAG 2008; RITTMANN ET AL. 2011], Kalium-
Struvit (Kaliumammoniumphosphat) [RIECHEL 2008] oder von verschiedenen Calciumphos-
phaten erfolgen. Auch die Trocknung der Desorptionslösung im Vakuum unter Gewinnung von
Trinatriumphosphat-Dodecahydrat wurde diskutiert [EBIE ET AL. 2008].
Die Rückgewinnung von Struvit wird vor allem im Schlammwasser auf großen Kläranlagen
angewendet, da hier Ammonium und Phosphat bereits vorliegen. Lediglich Magnesium muss,
wie bei der Gewinnung von Berliner Pflanze®, zur Initiierung der Fällung hinzugegeben werden.
Calcium im Schlammwasser wirkt sich hingegen negativ auf die Kristallisation aus [MOERMAN
ET AL. 2009]. Finden sich im Recyclingphosphat jedoch Reste von Magnesiumhydroxid, wird
die Phosphataufnahme durch die Pflanze unterdrückt [ESPP 2018a]. Ein weiterer Nachteil
der Struvitfällung ist die Absenkung des relativ hohen pH-Wertes der Natronlauge auf 8,5...9
[STRATFUL ET AL. 2001; RITTMANN ET AL. 2011], was eine Wiederverwendung der Desorp-
tionslösung unwirtschaftlich macht.
Bei der Fällung von Calciumphosphaten ist hingegen ein hoher pH-Wert von Vorteil [URANO
& TACHIKAWA 1992b]. Üblicherweise werden hierfür CaCl2 [URANO & TACHIKAWA 1992b],
Ca(NO3)2 [SENGUPTA & PANDIT 2011] oder Ca(OH)2 [DONNERT & SALECKER 1999] einge-
setzt. In der phosphatreichen Lauge vorkommendes Carbonat [URANO & TACHIKAWA 1992b]
und gelöste organische Kohlenstoffverbindungen [VON HORN 2006] werden in das Fällungspro-
dukt eingeschlossen. Während der Kohlenstoffgehalt möglichst niedrig gehalten werden sollte,
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allerdings rechtlich nicht limitiert ist, wirkt sich der Kalkanteil positiv für den Einsatz in der Land-
wirtschaft aus. Die Böden in der EU sind genau wie die nährstoffarmen Böden Afrikas über-
wiegend sauer (pH < 5,5) und müssen durch Kalkung, d. h. Anhebung des pH-Wertes (≥ 6),
für den Ackerbau nutzbar gemacht werden [ESPP 2016d; HOPPENHAUS 2018]. Weiterhin wird
durch das Ausbringen calciumhaltiger Salze, das bspw. in Schweden staatlich gefördert wird,
ein Auswaschen des Phosphates aus den Böden maßgeblich verringert [ESPP 2018e, 2019f].
So ließen sich pH-Anpassung und effektive Phosphordüngung miteinander kombinieren, wo-
bei die Pflanzenverfügbarkeit des Calciumphosphates für die jeweilige Anwendung zu prüfen
ist (vgl. Kap. 6.1.3).
Als Fällungsprodukte werden in Abhängigkeit vom eingesetzten molaren Ca:P-Verhältnis bei
der quantitativen Fällung (meist 2...2,5:1) [KUZAWA ET AL. 2006; KALAITZIDOU ET AL. 2016]
Calciumhydrogen- bzw. -dihydrogenphosphat [BLOM ET AL. 2014], Octacalciumphosphat [VON
HORN 2006] oder amorphes Calciumphosphat [KAPPEL ET AL. 2013] erwartet, die sich letzt-
endlich in Hydroxylapatit umwandeln [VON HORN 2006; BLOM ET AL. 2014]. Üblicherweise
werden die im Produkt vorliegenden Ca:P-Verhältnisse (vgl. Anhang Tab. A.13) zur Bestim-
mung des Minerals herangezogen. Dabei sind Fehleinschätzungen durch parallel vorliegendes
Calciumcarbonat und Calciumhydroxid wahrscheinlich.
JOHNSON & NANCOLLAS [1992] studierten die Bildung von Hydroxylapatit im Detail. Bei
hohen pH-Werten und Konzentrationen werden zuerst sphärische Partikel eines amorphen
Calciumphosphates gebildet, die sich in kristallinere metastabile Phasen des amorphen Cal-
ciumphosphates umwandeln. Anschließend erfolgt die Hydrolyse zum stabileren Octacalci-
umphosphat oder Brushit, sowie abschließend die meist unvollständige Hydrolyse zu Hydro-
xylapatit. In diesem letzten Schritt können auch andere Kationen (z. B. Natrium, Magnesium,
Zink, Strontium) sowie Anionen (z. B. Fluorid, Chlorid, Carbonat) in die Kristallstruktur einge-
baut werden. In Abhängigkeit davon, wie schnell das Produkt filtriert oder getrocknet wird, fin-
den sich somit Mischungen verschiedener Mineralphasen, sodass die Bezeichnung „amorphes
Calciumphosphat“ dem am nächsten kommt.
6.1.2. Schadstofftransfer vom Abwasser in Phosphatrecyclate
Die Akzeptanz von Recyclingdüngern in der Landwirtschaft wurde in einer europaweiten Be-
fragung [ESPP 2015g] ermittelt, wobei sich herausstellte, dass vor allem vergleichbare Ergeb-
nisse zu kommerziellen Produkten erzielt werden müssen. Konkret sollten möglichst identische
Phosphatgehalte bei gleichen Kosten nachgewiesen und insbesondere hygienische Bedenken
ausgeräumt werden. In den Bereich der hygienischen Bedenken fällt auch das Auftreten uner-
wünschter Substanzen (organische Spurenstoffe, Schwermetalle).
6.1.2.1. Organische Spurenstoffe
Einen ersten Eindruck hinsichtlich des Verhaltens organischer Spurenstoffe bei der Düngemit-
telgewinnung vermittelten RONTELTAP ET AL. [2007] anhand der Struvitfällung aus Urin. Mehr
als 95 % der eingesetzten Spurenstoffe verblieben in Lösung, auch wenn geringe Mengen
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Estradiol, Propranolol und Carbamazepin in das Struvit übergingen. Sie waren jedoch nicht
kovalent gebunden und konnten durch einen Waschschritt großteils ausgespült werden.
Bisherige Untersuchungen beziehen sich vor allem auf die Gewinnung von Struvit als Re-
cyclingphosphat. In diesem konnten die Spurenstoffe Benzotriazol, Carbamazepin, Diclofenac,
Sulfamethoxazol, Propranolol und Triclocarban in Konzentrationen zwischen 0,4 und 113 ng/g
nachgewiesen werden [RASTETTER ET AL. 2017; ABEL-DENEE ET AL. 2018; DE BOER ET AL.
2018]. Für Tetracycline, Sulfonamide und Fluoroquinolene wurde eine Zunahme im Struvit mit
steigendem Kohlenstoffgehalt festgestellt [LOU ET AL. 2018; ESPP 2018a]. Dennoch konnte
im Pflanzversuch mit Tomaten kein Transport der organischen Spurenstoffe in die Frucht fest-
gestellt werden [DE BOER ET AL. 2018].
Ein erster Vergleich verschiedener Phosphorrückgewinnungsverfahren zeigte eine signifikan-
te Reduzierung der Spurenstoffe Ciprofloxacin, Levofloxacin, Carbamazepin, Diclofenac und
Metoprolol durch die Klärschlammverwertung [STENZEL ET AL. 2019]. Eine vollständige Entfer-
nung aller Spurenstoffe erforderte Verfahrensstufen mit mehr als 500 °C Prozesstemperatur.
Insgesamt ist der bisherige Wissensstand zum Verhalten und zur Vermeidung organischer
Spurenstoffe bei der Phosphorrückgewinnung unzureichend, sodass weitere Forschungsvorha-
ben angestrengt werden [ESPP 2015b, 2017b], zuletzt im August 2019 durch die Europäische
Kommission [ESPP 2019e].
Die wesentliche Behandlungsstufe für die Entfernung organischer Substanzen in KKA ist die
biologische Reinigungsstufe. Die Qualität der Phosphatrecyclate kann vor allem dann beein-
trächtigt werden, wenn die Substanzen im Abwasser in erhöhten Konzentrationen vorkommen
und gemäß Indikatorsubstanzkonzept [JEKEL ET AL. 2015] überwiegend mittelmäßig bis gering
in der biologischen Reinigungsstufe abbaubar sind. Insbesondere verschiedene funktionelle
Gruppen ermöglichen anschließend eine Anreicherung auf dem granulierten Eisenhydroxid.
Der Süßstoff Acesulfam ist schwierig biologisch abzubauen (0...59 %) [JEKEL ET AL. 2015]
und liegt anionisch vor, wodurch er mit anderen Anionen an der Adsorbensoberfläche kon-
kurrieren kann. Im Sandfilter und an Aktivkohle finden Sorption und biologischer Abbau statt
[DRECHSEL ET AL. 2015].
Atenolol ist ein Betablocker, der am Kläranlagenzulauf mit 1,5...3,3 µg/L [HOLLENDER ET AL.
2009] auftritt. Allerdings gibt es widersprüchliche Angaben zu dessen Abbaubarkeit von mittel-
mäßig (25...53 % [HOLLENDER ET AL. 2009]) bis hoch (>75 % [SALGADO ET AL. 2012]).
Das u. a. als Korrosionsschutzmittel und UV-Stabilisator eingesetzte 1H-Benzotriazol findet
sich mit 3,7...62 µg/L im Kläranlagenzulauf [HOLLENDER ET AL. 2009; MIEHE 2010]. Die Ab-
baubarkeit in der biologischen Abwasserbehandlung liegt bei gering bis mittelmäßig (0...85 %
[HOLLENDER ET AL. 2009; JEKEL ET AL. 2015; WEIDAUER ET AL. 2015]). Es zeigt eine leicht
pH-abhängige Sorption an Eisenoxidhydraten und sorbiert mit 65...115 µg/g an Ferrihydrit, je-
doch kaum an Hämatit [JIA ET AL. 2007].
Das vielfach untersuchte Antiepileptikum Carbamazepin ist im Kläranlagenzulauf in Konzen-
trationen von 0,02...5,0 µg/L zu finden [TERNES 1998; FENT ET AL. 2006; GAGNÉ ET AL. 2006;
SPONGBERG & WITTER 2008; HOLLENDER ET AL. 2009; KOSMA ET AL. 2010; MIEHE 2010;
FERNÁNDEZ ET AL. 2014]. In den meisten Fällen wurde kein oder ein sehr geringer biologi-
scher Abbau festgestellt (0...28 % [HOLLENDER ET AL. 2009; FERNÁNDEZ ET AL. 2014; JEKEL
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ET AL. 2015]), lediglich unter reduktiven oder anaeroben Bedingungen, wie sie am Ausgang
eines Festbettadsorbers herrschen können, finden Sorption und Abbau statt [JEKEL ET AL.
2015; KÖNIG ET AL. 2015]. Untersuchungen zum Verhalten an Goethit verdeutlichten, dass
keine Wechselwirkungen zwischen Carbamazepin und der Adsorbensoberfläche stattfinden.
Stattdessen treten hydrophobe Wechselwirkungen zwischen Carbamazepin und adsorbierten
organischen Substanzen auf [QU & CWIERTNY 2013].
Das als Entzündungshemmer eingesetzte Diclofenac wird im Zulauf von Kläranlagen mit
0,08...5,3 µg/L gefunden [TERNES 1998; FENT ET AL. 2006; LISHMAN ET AL. 2006; SPONG-
BERG & WITTER 2008; HOLLENDER ET AL. 2009; KOSMA ET AL. 2010; MIEHE 2010; FERNÁN-
DEZ ET AL. 2014]. Die biologische Abbaubarkeit ähnelt der des Carbamazepins, mit vereinzel-
ten Ausreißern nach oben (0...47 %) [HOLLENDER ET AL. 2009; KOSMA ET AL. 2010; SALGADO
ET AL. 2012; FERNÁNDEZ ET AL. 2014]. An Goethit ist es wie Carbamazepin nicht sorbierbar
[EPOLD ET AL. 2012].
Mefenaminsäure ähnelt strukturell dem Diclofenac und weist eine Carboxylgruppe auf, die
prinzipiell die Sorption an Eisenoxidhydraten ermöglicht (vgl. Kap. 4.1.3). Sie kommt in ei-
nem ähnlichen Konzentrationsbereich am Kläranlagenzulauf wie Diclofenac vor (0,2....3,4 µg/L
[FENT ET AL. 2006; HOLLENDER ET AL. 2009]), unterscheidet sich jedoch deutlich durch eine
hohe biologische Abbaubarkeit (87...97 % [HOLLENDER ET AL. 2009]).
Metoprolol wird wie Atenolol als Betablocker eingesetzt und findet sich am Kläranlagenzu-
lauf mit 0,2...7,3 µg/L [TERNES 1998; HOLLENDER ET AL. 2009]. Die biologische Abbaubarkeit
ist mit 2...44 % [HOLLENDER ET AL. 2009] eher niedrig.
6.1.2.2. Schwermetalle
Im Gegensatz zu den organischen Spurenstoffen ist das Vorkommen von Schwermetallen in
Phosphatgestein und daher auch in Phosphordüngern ein bekanntes Problem, das bei der Ge-
setzgebung unterschiedlich angegangen wird. So gelten in den Niederlanden [NIEDERLANDE
2016] und der Schweiz [ZIMMERMANN 2017] bereits eigene gesetzliche Vorgaben für Recy-
clingphosphate, während auf EU-Ebene eine Verordnung [EUROPÄISCHES PARLAMENT & RAT
DER EUROPÄISCHEN UNION 2019] mit der Option zur Integration von Recyclingphosphaten
verabschiedet wurde, die gegenüber dem ursprünglichen Entwurf [ESPP 2015a] einen um
mehr als den Faktor 15 höheren Cadmiumgehalt zulässt. In Deutschland gibt es bisher keine
gesetzlichen Vorgaben für Recyclingphosphate, sodass die Regeln für Mineraldünger [DÜMV
2017] als Vergleich herangezogen werden müssen. Da in Abhängigkeit vom Einsatzort der ad-
sorptiven Phosphorentfernung mit pH-Swing-Regenerierung verschiedene Grenzwerte gelten,
werden die genannten Regelwerke zusammengefasst (Anhang Abb. A.11) und in den Balken-
diagrammen als Spannweite dargestellt (Abb. 6.2).
Im Vergleich zum Phosphatgestein, das insbesondere hinsichtlich des Cadmiumgehaltes kri-
tisch zu betrachten ist, weisen Klärschlammaschen meist höhere Schwermetallkonzentrationen
auf (Abb. 6.2) und überschreiten die gesetzlichen Vorgaben für Phosphordünger zum Teil deut-
lich. Das ist nicht verwunderlich, da sich eine Vielzahl an Schwermetallen in häuslichen Abwas-
ser finden (100 µg/L Pb, 2 µg/L Cd, 30 µg/L Cr, 150 µg/L Cu, 40 µg/L Ni, 500 µg/L Zn [HAMEL
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2001]). Dabei stammt in der EU ein wesentlicher Anteil des Cadmiums (9 t/a) aus Hobby- und
Künstlerfarben [ESPP 2015g] und kann somit kurzzeitig lokal in KKA in sehr hohen Konzentra-
tionen auftreten. Kupfer und Zink stammen zu großen Teilen aus Regenwasser, welches sich
an Dachaufbauten, Dachrinnen und Fallrohren damit anreichert [STEINER 2003]. Da KKA kei-
ne Regenwassereinspeisung aufweisen, sind niedrige Konzentrationen für Kupfer und Zink zu
erwarten. Uran und Arsen werden u. a. über das Trinkwasser in KKA eingetragen. Für beide gilt
ein Grenzwert von 10 µg/L nach Trinkwasserverordnung [TRINKWV 2018]. Arsen weist typische
Konzentrationen von < 1...10 µg/L im Trinkwasser und bis zu 125 mg/kg in Klärschlammaschen
in Deutschland auf [WIEDEMANN 2017]. Für Uran sind am Standort der Pilotanlage nahe Osna-
brück, die der Untersuchung der Phosphatentfernung im Ablauf einer KKA durch Adsorption an
granuliertes Eisenoxidhydrat und der anschließenden Rückgewinnung dient (vgl. Kap. 6.2.4),
bis zu 5 µg/L U im Trinkwasser zu erwarten [DIENEMANN & UTERMANN 2012], während gerei-
nigtes Abwasser in Deutschland typischerweise 0,008...10 µg/L U238 enthält [BUNDESAMT FÜR
STRAHLENSCHUTZ 2015].
Abbildung 6.2.: Typische Schwermetallgehalte von Phosphatgestein, Klärschlammaschen und
Recyclingphosphaten im Vergleich zu rechtlichen Vorgaben für Phosphordün-
ger und Recyclingphosphate innerhalb der EU (basierend auf [DÜMV 2017;
ESPP 2015a; KRAUS 2015; NIEDERLANDE 2016; KALAITZIDOU ET AL. 2016;
LANGEVELD & TEN WOLDE 2016; ZIMMERMANN 2017; EUROPÄISCHES PARLA-
MENT & RAT DER EUROPÄISCHEN UNION 2019])
Bei der Gewinnung von Recyclingphosphaten verringern sich die Schwermetallgehalte ge-
genüber den Aschen etwa um den Faktor 10 (Abb. 6.2), wobei bei der Rückgewinnung aus
Schlamm und Aschen gezielte Maßnahmen zur Schwermetallentfernung getroffen werden.
Andernfalls werden die Schwermetalle (As, Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb), z. B. aus dem Urin zu
20...63 %, in zurückgewonnenes Struvit eingelagert [RONTELTAP ET AL. 2007]. Als Beispiele
für Recyclingphosphate sind in Abb. 6.2 Berliner Pflanze® (Struvit aus dem AirPrex-Verfahren)
[KRAUS 2015], das metallurgisch gewonnene Calciumphosphat (Mephrec®-Phosphat) [KRAUS
2015] und mit Calciumchlorid gefälltes Calciumphosphat (nach Adsorption an AquaAsZero und
Desorption mit 1 M NaOH) [KALAITZIDOU ET AL. 2016] aufgeführt.
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6.1.3. Pflanzenverfügbarkeit von Phosphatrecyclaten
Bei der Nutzung als Dünger legt die Bindungsform des Phosphates die Pflanzenverfügbarkeit
fest. Pflanzversuche verdeutlichten die sinkende Verfügbarkeit bei den Calciumphosphaten mit
steigendem Calciumgehalt und sinkendem Kristallwasseranteil [RÖMER 2006], sodass Apatit
lediglich auf sehr sauren Böden pflanzenverfügbar ist [CABEZA ET AL. 2011]. Pflanzen schei-
den zur Phosphataufnahme insbesondere in Mangelsituationen organische Säuren, wie z. B.
Wein-, Citronen-, Äpfel- oder Aminosäuren aus [NAGARAJAH ET AL. 1970; FINDENEGG 1994],
sodass darauf aufbauend Tests zur Bestimmung des pflanzenverfügbaren Phosphors entwi-
ckelt wurden. In der Literatur finden sich regional verschiedene Methoden zur Beurteilung der
Pflanzenverfügbarkeit des in Recyclingprodukten enthaltenen Phosphates:
• Wasserlöslichkeit [KRATZ ET AL. 2014]
• NAC-Löslichkeit (NAC = neutrales Ammoniumcitrat) [KRATZ ET AL. 2014]
• Citronensäurelöslichkeit [KRATZ ET AL. 2014]
• Mineralsäurelöslichkeit [CHRISTIANSEN ET AL. 2016]
• Bicarbonatextrakt [CHRISTIANSEN ET AL. 2016]
• Calciumchloridlöslichkeit [AMERY ET AL. 2016]
• Olsen-P [BROD & OGAARD 2016]
• DGT (diffusive gradients in thin films) [OGAARD ET AL. 2016]
• DET (diffusive equilibration in thin films) [MENEZES-BLACKBURN ET AL. 2016]
• P-Al (Ammoniumlactat/Essigsäure-Extraktion) [OGAARD ET AL. 2016]
Für jede Studie ist in Abhängigkeit von Recyclingphosphat, verwendeter Pflanze und genutz-
tem Boden eine andere Methode optimal. In dieser Dissertation wird die Auswahl auf Wasser-,
Citronensäure-, NAC- und Mineralsäurelöslichkeit beschränkt, die für Mineraldünger in der
deutschen DÜMV [2017], für Recyclingmineraldünger in der Schweizer Gesetzgebung seit
01.01.2019 [ESPP 2018d] sowie in den Empfehlungen des Ministeriums für Umwelt, Klima
und Energiewirtschaft (Baden-Württemberg) [WOLLMANN ET AL. 2018] Anwendung finden.
Die Wasserlöslichkeit erschließt primäre Erdalkaliphosphate sowie primäre und sekundäre
Alkali- und Ammoniumphosphate [WOLLMANN ET AL. 2018] und korreliert mit der Kurzzeit-
düngewirkung [LEMMING ET AL. 2017]. Allerdings verstärkt eine hohe Wasserlöslichkeit die
Gefahr des Verlustes durch Versickerung und Oberflächenabfluss [ESPP 2017d]. Auch eine
hohe NAC-Löslichkeit steht für kurzfristig verfügbares Phosphat, sodass solche Phosphordün-
ger zur Bedarfsdüngung genutzt werden können [KRATZ ET AL. 2014]. Zusätzlich werden einige
Calcium-, Eisen- und Aluminiumphosphate aufgeschlossen [WOLLMANN ET AL. 2018]. Die Ci-
tronensäurelöslichkeit erfasst amorphe Eisen- und Aluminiumphosphate sowie kieselsäurehal-
tige Verbindungen [WOLLMANN ET AL. 2018] und offenbart mittelfristig verfügbares Phosphat,
das vor allem zur Grunddüngung eingesetzt wird [KRATZ ET AL. 2014]. In Wurzelnähe wird
auch dieses gelöst und von der Pflanze aufgenommen [RÖMER 2006]. Über die Mineralsäure-
löslichkeit wird der Gesamtgehalt an Phosphor im Recyclingphosphat bestimmt.
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Diese Verfahren zur Untersuchung der Löslichkeit stellen eine Orientierung dar, während
eine abschließende Bewertung die Kombination mit Pflanzversuchen für den jeweiligen Boden
erfordert [WOLLMANN ET AL. 2018].
6.2. Material und Methoden
6.2.1. Chemikalien
Die verwendeten Chemikalien wiesen die Qualitätsstufe „p. a.“ auf und konnten ohne weitere
Aufbereitung verwendet werden. Die zur Fällung des Calciumphosphates verwendete 20 %ige
Kalkmilch wurde in technischer Reinheit von den Firmen Stockmeier Chemie GmbH & Co. KG
(„Stockmeier“) und SCHAEFER KALK GmbH & Co. KG („Schaefer“) zur Verfügung gestellt.
6.2.2. Angewandte Analysenverfahren
Thermogravimetrische Analyse (TGA)
Die thermogravimetrische Analyse der gewonnenen Recyclingphosphate erfolgte u. a. am
STA 409 PC/PG (NETZSCH; Institut für Anorganische Chemie der TU Dresden).
Messung des gelösten organischen Kohlenstoffs (DOC)
Die DOC-Bestimmung erfolgte nach DIN EN 1484:1997 (H3) mit Hilfe des TOC-Analysators
TOC5000 (Shimadzu).
Elektrochemische Analytik
Die pH-Wert-Bestimmung erfolgte mit Hilfe einer Sen Tix® 41 pH-Elektrode (WTW).
Elementanalyse mittels ICP-MS
Für komplexere Lösungszusammensetzungen erfolgte die Quantifizierung der Elemente Ca
und Mg sowie der Schwermetalle nach DIN 38406-E29 am NexION 350x von PerkinElmer.
Analyse organischer Spurenstoffe mittels LC-MS/MS
Die Trennung der Substanzen erfolgte in dem HPLC Series 1100-Gerät (Agilent) mit einer Säule
der Firma Phenomenex (Kinetex 5u EVO C18 100A 150 x 2,1 mm) und einer Fließgeschwindig-
keit von 350 µL/min. Die Zusammensetzung der Eluenten sowie die verwendeten Gradienten
können im Anhang Tab. A.14 und A.15 entnommen werden. Ein 3200 QTrap (AB Sciex) diente
als MS-Detektor. Die Aufteilung der Substanzen für die Messungen im Positiv- und Negativmo-
dus, sowie die betrachteten m/z-Übergänge sind im Anhang in Tab. A.16 aufgeführt.
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Photometrie
Die Bestimmung der Phosphatkonzentration am Cary® 50 UV-Vis-Spektrometer (Varian Inc.)
erfolgte nach der Molybdänblau-Methode gemäß EN ISO 6878:2004.
6.2.3. Verwendete Wässer
Modellwässer
Für die Untersuchungen wurden phosphatdotiertes Trinkwasser (TW) des Wasserwerks Dresden-
Coschütz oder gereinigtes Abwasser (gAW) einer KKA eingesetzt (Tab. 6.1).



















Trinkwasser TW 40 10 30 - 2 7,5 1
Abwasser gAW 40 - - - 11...13 7,5 1
Wasserzusammensetzung Pilotversuch
In der Tab. 6.2 ist die Zusammensetzung des gereinigten Abwassers aus dem SBR (Sequenced-
Batch-Reactor) in Bramsche aufgeführt, wo der Pilotversuch umgesetzt wurde.


























6.2.4. Methodik zur Untersuchung der Phosphorrückgewinnung
Phosphatfällung
Die Fällung wurde mit CaCl2-Lösung und 20 %iger Kalkmilch aus drei Zubereitungen mindes-
tens in Doppelbestimmung untersucht. Die CaCl2-Lösung und eine Kalkmilch wurden frisch
hergestellt, während die beiden technischen Produkte feindispers zur Verfügung gestellt wur-
den. Zu 700 mL einer frisch angesetzten, 2 g/L P-haltigen 1 M Natronlauge wurde das jeweilige
Fällmittel im Ca:P-Verhältnis von 2,5:1 dosiert und für 30 min bei 150 U/min gerührt. Nach wei-
teren 60 min bei 50 U/min wurde die Suspension in einen Imhoff-Trichter überführt und für
24 h sedimentiert. Das Fällungsprodukt wurde anschließend auf einen Faltenfilter überführt,
mit wenigen Millilitern entionisiertem Wasser gewaschen und bei 45 °C für 48 h getrocknet
[WOLLMANN ET AL. 2018].
Verhalten von Spurenstoffen
Die Anreicherung von organischen Spurenstoffen wurde mit Hilfe von Acesulfam, Atenolol, Ben-
zotriazol, Carbamazepin, Diclofenac, Mefenaminsäure und Metoprolol (Abb. 6.3) im Vergleich
zum Tracer (NaCl) untersucht. Die Spurenstoffe wurden als Gemisch mit je 200 µg/L in die Mo-
dellwässer „Trinkwasser“ und „Abwasser“ dosiert und deren Konzentration im Adsorberablauf
mittels LC-MS/MS überwacht. Zusätzlich erfolgte die Bestimmung des DOC, der Leitfähigkeit
sowie der Konzentrationen von Calcium und Phosphat.
Abbildung 6.3.: Untersuchte organische Spurenstoffe
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Pilotversuch
Am Auslauf einer seit 2013 betriebenen KKA in Form einer zwei-Kammer-SBR-Anlage in Bram-
sche, die sich auf Vorklärkammer und SBR-Kammer von je 2,6 m3 aufteilt, wurde die Entfer-
nung und Rückgewinnung von Phosphat untersucht. Der biologisch gereinigte Kläranlagenab-
lauf des 3-Personen-Haushalts mit ca. 170 L/d wurde in einem Zwischenbehälter gesammelt
und durch eine Tauchpumpe über ein 4-Wege-Ventil, das Rückspülungen zulässt, mit konstan-
tem Volumenstrom auf den Festbettadsorber geschickt (Abb. 6.4). Als Adsorbens wurden ca.
43 kg GEH® 104 (BV = 38 L) genutzt, das in einen Kunststoffbehälter von 40 cm Durchmesser
auf eine Stützschicht aus Kies aufgebracht wurde.
Bei der Entnahme des beladenen Adsorbens am Adsorbereingang für die nachfolgenden
Regenerierungsuntersuchungen kam es zu einer leichten Vermischung mit dem Stützkies. Da-
her wurde das Adsorbens nach Abschluss der pH-Swing-Regenerierung getrocknet, der Anteil
Kies bestimmt und in der Berechnung des Bettvolumens für den jeweiligen Versuch berücksich-
tigt. Dadurch sind in den Abbildungen die Angaben in BV als Bettvolumina reines GEH® 104
zu verstehen. Außerdem sind damit Schlussfolgerungen bezüglich der verschiedenen Wasser-
bestandteile mit Vorsicht zu betrachten, da diese auch durch den Kiesanteil beeinflusst werden
könnten. Dennoch ist davon auszugehen, dass dieser sich nahezu inert verhält, da vor allem
GEH®-typische Adsorptive gefunden wurden.
Für die Regenerierungsuntersuchung wurden viermal ca. 50 g des beladenen GEH® 104 in
je einer Glassäule von 1,8 cm Durchmesser (BV = 64,4 mL) mit Glaswolle fixiert. Davon wurden
je zwei im Durchfluss bzw. im Kreislauf sauer konditioniert und anschließend Phosphat im
Durchfluss desorbiert. Das einmalige Durchströmen des Adsorbens wird hier als Behandlung
im Durchfluss verstanden, während bei der Konditionierung im Kreislauf die Lösung mehrfach
im Kreislauf durch die Adsorbensschicht geführt wird. Aus der Desorptionslösung wurde mit
Hilfe von Kalkmilch (Stockmeier, 20 %, feindispers) ein amorphes Calciumphosphat gefällt.
Zur Bewertung der Belastung des Fällungsproduktes mit Schwermetallen und organischen
Spurenstoffen wurden sowohl je 100 mg in 10 mL 1 M HCl gelöst, als auch die Natronlauge vor
und nach der Fällung sowie die Fällmittel selbst untersucht.
Abbildung 6.4.: Pilotversuchsanlage am Auslauf einer SBR-KKA [GEH WASSERCHEMIE 2017]
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Pflanzenverfügbarkeit
Die Charakterisierung der Pflanzenverfügbarkeit erfolgte im Vergleich zu den Referenzmate-
rialien Berliner Pflanze® und Mephrec®-Phosphat in Anlehnung an das Methodenbuch des
VERBANDS DEUTSCHER LANDWIRTSCHAFTLICHER UNTERSUCHUNGS- UND FORSCHUNGSAN-
STALTEN E. V. (VDLUFA) [2011].
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6.3. Phosphatfällung
6.3.1. Auswahl des Fällmittels
Zur Fällung eines Calciumphosphates aus alkalischer, phosphatreicher Lösung können einer-
seits gut handhabbare Lösungen von CaCl2 oder Ca(NO3)2 oder andererseits Suspensionen
von Ca(OH)2 eingesetzt werden. Der zeitliche Verlauf der Sedimentation (Abb. 6.5) verdeut-
licht, dass durch die in der Calciumhydroxidsuspension enthaltenen Kristallisationskeime ein
deutlich schnelleres und effektiveres Absetzen erfolgt. Das Schlammvolumen verringert sich
in 40 min um mehr als 90 % und beträgt ein Viertel des Volumens der Calciumchloridfällung.
Die gebildeten größeren Flocken wirken zusätzlich positiv auf die Filtrierbarkeit des Produktes,
sodass die Filtrationszeit von mehreren Stunden auf weniger als 10 min reduziert wird.
Abbildung 6.5.: Sedimentationsverhalten in Abhängigkeit vom Fällmittel bei der Phosphatfäl-
lung (V = 700 mL, c(NaOH) = 1 M, β(P) = 2 g/L, c(Ca):c(P) = 2,5:1)
Die Verwendung von Kalkmilch bietet den Vorteil, dass durch die Reaktion von Calciumhy-
droxid mit Phosphat zu Calciumphosphat zusätzliche Hydroxidionen in Lösung bleiben. Diese
erhöhen die Konzentration der Natronlauge, die bei der Phosphatdesorption durch den Aus-
tausch von OH- gegen PO43- gesunken war. Die Tab. 6.3 verdeutlicht, dass die Konzentration
der Hydroxidionen, die im Zuge des Desorptionsschritts verbraucht wurden (ca. 0,05 mol/L),
wiederhergestellt wird. Dies ermöglicht einen erneuten Einsatz des regenerierten Desorptions-
mittels.
Hier wurde zudem eine selbst hergestellte Ca(OH)2-Suspension mit den feindispersen Pro-
dukten der Hersteller Schaefer und Stockmeier verglichen. Bei der Verwendung der groß-
technisch produzierten Kalkmilch konnten deutlich höhere Wirkungsgrade (> 99 % gegenüber
84 %) bzgl. der Fällung erzielt werden. Dies wird durch die feindisperse Verteilung der Calcium-
hydroxidpartikel in der technischen Suspension ermöglicht, die eine größere reaktive Oberflä-
che zur Verfügung stellen, während in der frisch hergestellten Suspension vermutlich größere
Partikel sowie die Bildung von Aggregaten auftreten. Außerdem zeichnet sich das Fällungs-
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produkt (amorphes Calciumphosphat, aCP) mit Stockmeier-Kalkmilch durch deutlich höhere
Phosphorgehalte von 13,7 % aus, die wahrscheinlich durch kleinere Kristallisationskeime er-
reicht wurden, sodass diese Variante in den folgenden Fällungsversuchen bevorzugt wurde.
Tabelle 6.3.: Vergleich verschiedener Ca(OH)2-Suspensionen hinsichtlich Phosphorrückgewin-
nung und Aufstockung der Hydroxidkonzentration (V = 700 mL, c(NaOH) = 1 M,
β(P) = 2 g/L, c(Ca):c(P) = 2,5:1)
Kalkmilch: selbst hergestellt Schaefer Stockmeier
Erhöhung c(NaOH) in M 0,06 ± 0,01 0,05 ± 0,00 0,04 ± 0,00
P-Fällung in % 84,12 ± 3,34 99,98 ± 0,02 99,89 ± 0,02
P in % TM 10,8 ± 0,4 11,5 ± 0,3 13,7 ± 0,7
P2O5 in % TM 24,8 ± 0,9 26,3 ± 0,8 31,4 ± 1,5
6.3.2. Zusammensetzung des Fällungsproduktes
Die genaue Zusammensetzung des aCP kann mit Hilfe einer Kopplung aus Thermogravimetrie
und GC-MS ermittelt werden (Anhang Kapitel A.4.3). Ergänzend wurde eine TOC-Bestimmung
durchgeführt, da die Versuche zur Phosphorrückgewinnung mit einem abwasserbeschickten
Adsorbens durchgeführt wurden und so ein Anteil des DOC bis in das Fällungsprodukt ge-
langte. Zusammen mit der Phosphatanalyse sowie einer Elementanalyse mittels ICP-MS lässt
sich die mineralische Zusammensetzung bestimmen (Abb. 6.6). Das Produkt besteht zu etwa
50 % aus Calciumphosphat, das laut TGA nicht als Hydroxylapatit vorliegt. Der Phosphatgehalt
von aCP liegt damit leicht unter denen von AquaAsZero-Phosphat und Berliner Pflanze®, die
ebenfalls aus Abwasser gewonnen werden, während Mephrec®-Phosphat deutlich schlechter
abschneidet. Der Unterschied liegt zum Teil an der höheren Restfeuchtigkeit des aCP, das im
Gegensatz zu AquaAsZero-Phosphat statt bei 100 °C bei 45 °C getrocknet wurde, sowie am
deutlich erhöhten Natriumgehalt, der aus Natronlaugeeinschlüssen und -anlagerungen resul-
tiert. Zwar würde ein Waschen des Produktes diesen verringern, allerdings besteht dabei das
hohe Risiko den Anteil des wasserlöslichen Phosphates, der für eine Nutzung als Düngemit-
tel essentiell ist, ebenfalls zu verringern. Positiv hervorzuheben ist der geringe Organikanteil
gegenüber den anderen direkt abwasserbürtigen Materialien.
Das aCP enthält weiterhin ca. 20 % Calciumcarbonat, genau wie das über AquaAsZero ge-
wonnene Vergleichsprodukt [KALAITZIDOU ET AL. 2016]. Die Natronlauge, die für die Desorp-
tion verwendet wurde, befindet sich über einen längeren Zeitraum im Austausch mit der Umge-
bungsluft. Es kann daher von einer Anreicherung von Carbonat ausgegangen werden. Dieses
wird wie Phosphat bei Calciumüberschuss gefällt, allerdings hemmt Phosphat die Kristallisation
von Calciumcarbonat, da es gebildete Kristallisationskeime nach außen abschirmt [ALBERIC
ET AL. 2018; ZOU ET AL. 2018].
Hinsichtlich der Produktnutzung ist gerade vor dem Hintergrund der europaweiten Befragung
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zur Akzeptanz von Recyclingphosphaten [ESPP 2015g] eine Zusammenarbeit mit einem tra-
ditionellen Düngemittelhersteller denkbar. So plant ICL Fertilizers den Ersatz von 15 % der
Rohstoffe durch Recyclingphosphate [LANGEVELD & TEN WOLDE 2016]. Während ihre ersten
Untersuchungen verdeutlichten, dass Klärschlammasche aus der Monoverbrennung aufgrund
des hohen Aluminium- und Eisenanteils sowie erhöhter Schwermetallgehalte (Cr, Cu, Ni, Pb,
Zn) ungeeignet ist, waren die Ergebnisse für Fleisch- und Knochenmehlasche, die ebenfalls
vorwiegend aus Calciumphosphat bestehen, vielversprechend. Als Ziel wurde hier die Zusam-
mensetzung des Rohphosphates ausgegeben, wobei hohe Carbonatanteile für eine besse-
re Verarbeitbarkeit erwünscht sind. Das gewonnene aCP enthält wie das Rohphosphat und
AquaAsZero-Phosphat hohe Anteile an Calciumphosphat und -carbonat. Durch ein verstärktes
Waschen (Natrium) und durch optimierte Trocknung (Feuchtigkeit) kann es zu einem geeigne-
ten Ersatzrohstoff aufbereitet werden (= „aCP aufbereitet“).
Abbildung 6.6.: Zusammensetzung der gewonnenen Fällungsprodukte aCP und aCP aufbe-
reitet nach thermogravimetrischer Analyse, TOC-Analyse und photometrischer
Phosphatbestimmung im Vergleich zu anderen Phosphatrecyclaten und Roh-
phosphat (* - getrocknet bei 100°C; ** - Phosphat berechnet als Calciumphos-
phatäquivalente; Vergleichswerte aus: KRAUS 2015; KALAITZIDOU ET AL. 2016;
LANGEVELD & TEN WOLDE 2016; RAPTOPOULOU ET AL. 2016a)
6.4. Verhalten organischer Spurenstoffe bei der
Phosphorrückgewinnung
Kleinkläranlagen sind einer der Haupteintragspfade für Humanarzneimittel ins Grundwasser
[LAWA 2017]. Außerdem werden beispielsweise Diclofenac und Metoprolol in ländlichen Ge-
bieten mit alternder Bevölkerung vermehrt in Gewässern nachgewiesen [HENNINGS 2015], so-
dass eine Betrachtung der Möglichkeit des Spurenstofftransports vom Abwasser zum aCP not-
wendig wird.
Zur Überprüfung der These, dass auch Spurenstoffe wie Benzotriazol und Mefenaminsäure
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an Eisenoxidhydraten adsorbieren können und damit über die Regenerierung in das aCP ge-
langen könnten, wurde Trinkwasser mit sieben abwassertypischen Spurenstoffen dotiert und
deren Konzentration im Adsorberablauf parallel zum Phosphat überwacht (Abb. 6.7a). Es wird
deutlich, dass die Konzentration der Spurenstoffe im Adsorberablauf stark schwankt. Werden
ihre Kurvenverläufe mit dem des nicht sorbierenden Tracers verglichen, so tritt, wenn über-
haupt, eine vernachlässigbare Sorption auf.
Ergänzend wurde das Adsorbens mittels pH-Swing-Regenerierung regeneriert und die drei
anfallenden Regenerierlösungen (Konditionat, Lauge, Spülwasser) auf freigesetzte organische
Spurenstoffe überprüft. Hierbei konnten keine Spurenstoffe nachgewiesen werden. In Gegen-
wart von einem großen Überschuss Phosphat, wie er für Abwasser typisch ist, findet somit
keine signifikante Sorption von Spurenstoffen an GEH® 104 statt, sodass auch ein Transport in
das aCP nicht zu befürchten ist.
Abbildung 6.7.: Durchbruchskurven organischer Spurenstoffe (β(Spurenstoff) = 200 µg/L) im
Vergleich zum Phosphatdurchbruch für dotiertes Trinkwasser (a) und dotiertes,
biologisch gereinigtes Abwasser (b) (vF = 1,9 m/h, mAds(GEH® 104) = 7,5 g,
Modellwässer „Trinkwasser“ und „Abwasser“)
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Für Carbamazepin hatten QU & CWIERTNY [2013] den Rückhalt auf Basis hydrophober
Wechselwirkungen mit bereits sorbierten organischen Stoffen nachgewiesen. Dies wurde unter
Wiederholung des oben vorgestellten Experimentes mit biologisch gereinigtem Abwasser als
Matrix überprüft (Abb. 6.7b). Insgesamt ist die Streuung der Messwerte für die Spurenstoffe ge-
ringer, der Kurvenverlauf ändert sich jedoch kaum. Vielmehr wird eine geringere Sorption der
Spurenstoffe verdeutlicht, als der Summenparameter der gelösten organischen Stoffe (DOC)
vermuten lässt. Weder in der abschließenden Untersuchung der salzsauren Regenerierlösung,
der alkalischen Desorptionslösung noch des Spülwassers wurden die sieben untersuchten
Spurenstoffe nachgewiesen. Der Eintrag organischer Spurenstoffe in die Umwelt über das zu-
rückgewonnene Recyclingprodukt aCP ist daher nicht zu erwarten.
6.5. Untersuchung der Düngemitteleignung anhand einer
Pilotanlage zur Phosphorentfernung aus KKA
6.5.1. Adsorbensbeladung im Pilotmaßstab
Die Pilotanlage am Standort Bramsche wurde über ein Zwischengefäß durch eine Tauchpumpe
mit dem Ablauf einer SBR-Anlage beschickt, sodass im Zulauf des Adsorbers typische Phos-
phatkonzentrationen für Kleinkläranlagen von meist 13 bis 16 mg/L P anzutreffen waren (An-
hang Abb. A.13). Die Ablaufwerte weisen gerade am Anfang noch einige Ausreißer auf, der
typische Verlauf einer Durchbruchskurve ist dennoch durch die gleichmäßige Beschickung des
Adsorbers mit der Tauchpumpe erkennbar. Nach etwa 600 BV beginnt die Phosphorkonzentra-
tion am Ablauf langsam anzusteigen und erreicht bei etwa 1000 BV den zulässigen Höchstwert
des DIBt für KKA-Ausbaustufen zur Phosphorentfernung von 2 mg/L. Der Adsorber wurde noch
einige Zeit weiterbetrieben, um sicherzustellen, dass es sich nicht um einen Ausreißer handelt
und anschließend zur pH-Swing-Regenerierung ausgebaut. Insgesamt wurden 91,9 % des
Phosphates im Zulauf entfernt.
Das Adsorbens am Adsorbereingang wies eine Beladung von etwa 21 mg P/g GEH® 104 auf
[GEH WASSERCHEMIE 2017], sodass die Kapazität von etwa 23 mg/g gemäß Gl. 4.3 (Kap. 4.4)
zu etwa 90 % erreicht wurde. Wird das gesamte Adsorbens berücksichtigt, liegt die Beladung
mit 11,9 mg/g (52 %) aufgrund der breiten Adsorptionszone deutlich darunter.
6.5.2. Regenerierung von Pilotversuchsmaterial
6.5.2.1. Saure Konditionierung als Schwermetalldesorption
Im Gegensatz zu den Laborversuchen befinden sich in diesem realitätsnahen Ansatz deutlich
mehr gelöste Spezies, die mit der Adsorbensoberfläche interagieren können. Daher wurden die
einzelnen Regenerierungsschritte noch einmal im Detail betrachtet. Es wurde sowohl im Durch-
fluss gearbeitet, um Aussagen über Bindungsstärken der einzelnen Spezies treffen zu können,
als auch im Kreislauf regeneriert um die Anreicherung verschiedener Spezies betrachten zu
können.
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Die Konzentrationsverläufe der adsorbierten Spezies während der sauren Konditionierung
im Durchfluss sind in Abb. 6.8 dargestellt. Erwartungsgemäß werden zuerst die schwach sor-
bierten Alkalikationen Na+ und K+ desorbiert, gefolgt von den Erdalkalikationen Ca2+ und Mg2+.
Wie im Laborversuch ist hier die Korrelation zwischen pH-Wert und Calciumkonzentration zu
beobachten, d. h. der pH-Sprung im Adsorberablauf erfolgt erst, wenn Calcium nahezu vollstän-
dig entfernt ist. Zudem werden geringe Mengen Phosphat parallel zum Calcium ausgetragen.
Auffällig ist, dass während der gesamten sauren Konditionierung leicht sorbierter DOC ausge-
tragen wird, nahezu unabhängig vom pH-Wert, sodass eher von einem Auswaschen des DOC
ausgegangen werden kann als von einer gezielten Desorption.
Die Betrachtung der Schwermetalle verdeutlicht, dass diese erst desorbieren, wenn der pH-
Sprung erfolgt. Sie bewegen sich also mit der Adsorptionszone der Protonen durch das Ad-
sorberbett und müssen daher stärker sorbiert sein als die Erdalkalikationen. Dies steht im Ein-
klang mit der in Kap. 4.1.4 vorgestellten Adsorptionssequenz der Kationen und Ergebnissen
von GERTH & BRÜMMER [1983], nach denen sich 91...97 % der Schwermetalle durch CaNO3-
Lösung nicht verdrängen ließen. Beim pH-Sprung kann die parallele Desorption von Zink, Ni-
ckel und Kupfer mit bis zu 500 µg/L beobachtet werden. Leicht versetzt und in Spuren werden
ca. 15 µg/L Uran desorbiert. Für die anderen düngemittelrelevanten Schwermetalle Cadmi-
um, Chrom und Blei wird hingegen kein wesentlicher Austrag beobachtet, sodass diese in mit
häuslichem Abwasser gespeisten KKA keine wesentliche Rolle spielen. Für Arsen war ein Aus-
trag nicht zu erwarten, da es wie Phosphat in Form von Oxoanionen vorliegt und ähnlich stark
adsorbiert.
Mit dem pH-Sprung beginnt die erwartete, pH-bedingte Zersetzung des Adsorbens mit einem
Eisenaustrag von ca. 0,5 mg/L. Der Ziel-pH-Wert von 2,5 wird hingegen bereits nach 450 BV
erreicht und damit um 25 % früher gegenüber den kleinskaligen Versuchen, sodass eine Adsor-
bensauflösung von etwa 0,02 % auftritt. Dies liegt wahrscheinlich an der höheren Kontaktzeit
bei zwar gröberer Körnung aber höherem Feinanteil durch die Entnahme des Adsorbermateri-
als aus der Pilotanlage. So wird eine schmalere Adsorptionszone erreicht, die sich auch anhand
des deutlich steileren pH-Sprunges erkennen lässt, während die feinen Adsorbenspartikel der
Säure eine größere Angriffsfläche bieten.
Bei der Kreislaufführung der sauren Konditionierung ist ein ähnliches Phänomen zu beob-
achten (Anhang Abb. A.14). Hier wird ebenfalls erheblich weniger Säure bis zur Einstellung von
pH 2,5 benötigt, die Einsparung beträgt etwa 30 % und der quasistationäre Zustand wird bei
etwa 300 zirkulierten BV erreicht.
Die Konzentrationsverläufe (Anhang Abb. A.15) verdeutlichen, dass auch bei Kreislauffüh-
rung die Alkalikationen in den ersten BV desorbiert werden und ihre Konzentration anschlie-
ßend konstant bleibt. Dies ist auch für den DOC zu beobachten, was im Gegensatz zur Durch-
flusskonditionierung steht. Möglicherweise wird hier bereits früh eine Gleichgewichtskonzentra-
tion erreicht, die ein weiteres Auswaschen unterbindet.
Die Erdalkalikationen werden bis zum pH-Sprung desorbiert, ab dem deren Konzentrationen
jeweils einen stationären Zustand erreichen. Parallel wird auch hier zu Beginn des Versuchs
Phosphat desorbiert, das ab dem pH-Sprung durch die positive Oberflächenladung readsor-
biert.
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Abbildung 6.8.: Auflösung von Calcium, Magnesium, Eisen und Phosphor sowie verschiede-
nen Schwermetalle bei der sauren Konditionierung im Durchfluss (vF = 7 m/h,
mAds(GEH® 104) = 41 g, pH 2,5)
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Die Eisenfreisetzung ist erwartungsgemäß schwächer als bei der Durchflusskonditionierung
und entspricht dem Laborversuch mit 0,0001 % des Adsorbens. Sie beginnt ebenso am pH-
Sprung, wie die Desorption der Schwermetalle Nickel, Kupfer und Zink sowie Uran. Während
für die Nickelkonzentration das Erreichen des stationären Zustands deutlich ist, kann dies nicht
mit absoluter Sicherheit für die drei letztgenannten Elemente festgestellt werden.
Lediglich bei den in Spuren vorliegenden Schwermetallen kommt es, im Gegensatz zur
Durchflusskonditionierung, zu einer leichten Anreicherung von Cadmium und Blei, sodass die-
se nunmehr analytisch erfasst werden können. Ihre Freisetzung ähnelt der von Nickel, während
Chrom und Arsen weiterhin nicht nachweisbar sind.
Das anschließende Ausspülen von Calcium und Magnesium zur Vermeidung einer Fällung
beim Wechsel auf Natronlauge lässt sich innerhalb von 3 BV realisieren, sodass die in der
Methodenentwicklung angesetzten 2 BV ein wenig aufgestockt werden müssen. Bei Eisen und
Uran tritt hingegen ein Peak bei 1 BV auf. Es ist nicht auszuschließen, dass es sich hierbei um
feines Adsorbens handelt, das beim Einschalten der Pumpe durch den Druckstoß in die Probe
gelangte und geringe Konzentrationen adsorbierten Urans enthielt.
6.5.2.2. Verunreinigungen bei der Phosphatdesorption
Bei der Untersuchung der Desorption mit Feldproben fällt primär die Färbung der Natronlauge
nach der Adsorberpassage auf. Die ersten Teilproben sind stark dunkelbraun bis kaffeeähn-
lich gefärbt, wobei die Farbintensität im weiteren Verlauf schnell abnimmt. Dies korreliert mit
dem Konzentrationsverlauf des DOC, der als erstes vom Adsorbens desorbiert wird. Die orga-
nischen Substanzen, die sorbiert waren oder aus dem auf dem Adsorbenskorn angesiedelten
Biofilm stammen, werden in das später zu fällende Produkt eingetragen. SIBRELL & KEHLER
[2016] nutzten zur Vermeidung dieses Eintrags 0,5 %ige Natriumhypochloritlösung zur Oxida-
tion und Entfernung der organischen Substanzen, bevor mit der Phosphatdesorption begonnen
wurde. LALLEY ET AL. [2016] setzten stattdessen auf eine Dotierung mit Silbernanopartikeln zur
Vermeidung des Biofoulings. Der Kohlenstoffanteil im Fällungsprodukt liegt jedoch unter 1 %,
sodass auch bei einer direkten Nutzung als Düngemittel kein Bedarf zur weiteren Reduktion
des Kohlenstoffgehaltes besteht.
Im Desorptionsschritt wird neben den organischen Kohlenstoffverbindungen vor allem Phos-
phat desorbiert (Abb. 6.9). Um drei bis vier Größenordnungen verringert folgen Eisen, Arsen,
Uran, Kupfer und Nickel sowie Spuren von Vanadium. Der Vergleich der Lage der Desorp-
tionsmaxima verdeutlicht, dass die DOC-Desorption mit dem Ausspülen von Eisen, Kupfer und
Nickel korreliert (siehe Anhang Abb. A.17b-d). Diese Schwermetalle könnten im Rahmen der
sauren Konditionierung von der Adsorbensoberfläche desorbiert und anschließend von sorbier-
ten organischen Substanzen komplexiert worden sein. Während die organischen Substanzen
vorrangig über Carboxylgruppen an der Eisenoxidhydratoberfläche sorbieren, stehen andere
funktionelle Gruppen für die Sorption der Schwermetalle zur Verfügung [DING ET AL. 2019].
Dadurch werden die Metallkationen gemeinsam mit den organischen Substanzen eluiert und
mit dem DOC aus dem Adsorber ausgetragen. Auf diesem Weg können diese und andere
Schwermetalle bis in das Fällungsprodukt gelangen und müssen überwacht werden. Sollten
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zu hohe Schwermetallgehalte im Fällungsprodukt auftreten, wird die Anwendung einer nass-
chemischen Oxidation vor der sauren Konditionierung doch notwendig.
Dass die organischen Substanzen zuerst von der Oberfläche desorbieren, stimmt mit der
Adsorptionssequenz an Eisenoxidhydraten (siehe Kap. 4.1.3) überein. Dies gilt auch für die
anschließende Desorption von Phosphat und Arsen (siehe Kap. 4.1.2), auch wenn Teile des
Abbildung 6.9.: Verhalten von Phosphat, DOC und Schwermetallen bei der Desorption aus Pi-
lotversuchsmaterial mit 1 M NaOH (vF = 0,4 m/h, mAds(GEH® 104) = 41 g)
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Arsens stärker gebunden sind, wie in Abb. A.17a (Anhang) dargestellt. Der Desorptionspeak
beginnt wie der des Phosphates, ist jedoch deutlich breiter und weist ein ausgeprägtes Tailing
auf, was auf zusätzliche Wechselwirkungen mit dem Adsorbens hindeutet. Dies deckt sich mit
der Studie von STREAT [2008], die ebenfalls an granuliertem Eisenhydroxid eine höhere Affinität
des Arsenats gegenüber Phosphat feststellte. Zwar unterstützt die Gegenwart von Calcium
eher die Phosphatadsorption [ANTELO ET AL. 2015], das Calcium wurde jedoch bereits durch
die saure Konditionierung entfernt.
Entgegen der Adsorptionssequenz, lässt sich das als Oxoanion vorliegende Vanadium sehr
viel schlechter als die Oxoanionen von Arsen und Phosphor desorbieren, obwohl sie bei der
Adsorption als nahezu ebenbürtig eingestuft werden (siehe Kap. 4.1.2). Das steht im Einklang
mit den Erkenntnissen von CHIAVOLA ET AL. [2019], die zudem bei einer Konzentration von
50 µg/L V eine Gleichgewichtsbeladung von 0,2...1 mg/g auf verschiedenen Eisenoxidhydra-
ten ohne konkurrierende Anionen erreichten und erfordert eine entsprechende Korrektur der
Adsorptionssequenz. Dadurch verbleibt der Großteil des Vanadats auf dem Adsorbens, wenn
die Desorption mit 7 BV Natronlauge (vgl. Kap. 5.5.4) realisiert wird, die auch hier 95 % des
Phosphates desorbieren.
6.5.2.3. Phosphorrückgewinnung aus dem Pilotversuch
Zur Fällung des amorphen Calciumphosphates aCP aus der alkalischen Desorptionslösung
wurde die ausgewählte technische Kalkmilch (Fa. Stockmeier) eingesetzt. Der Wirkungsgrad
lag erwartungsgemäß über 99 % für Phosphat. Das gewonnene Pilot-aCP hat einen Anteil
von knapp 10 % P, der etwas unterhalb der 13,7 % aus Kap. 6.3.1 liegt. Dort wurde jedoch
die Natronlauge frisch hergestellt und mit Phosphat versetzt, während bei der Bearbeitung der
Feldversuchsproben zuerst alle Regenerierungsversuche nacheinander durchgeführt wurden
und die abschießende Fällung für alle Teilproben parallel realisiert wurde. Die Natronlauge
wurde daher über mehrere Tage aufbewahrt, sodass von einem erhöhten Anteil des gelösten
Carbonats auszugehen ist. Dieser wird ebenfalls mit Calcium gefällt und wirkt sich so negativ
auf Wirkungsgrad und Phosphorgehalt aus.
Die Belastung des Fällungsprodukts mit dem abwasserbürtigen TOC ist mit ca. 1 % der
Trockenmasse gering, da nur etwa die Hälfte des TOC durch die Calciumhydroxidsuspension
mitgefällt wird, und liegt unterhalb der Kennzeichnungspflicht von 5 % [DÜMV 2017]. Langfristig
führt die gelöste TOC-Menge dazu, dass auch die wiederzuverwendende Natronlauge mit der
Zeit ausgetauscht werden muss. Auch Vanadat verbleibt zu etwa 50 % in der Natronlauge.
Die Betrachtung der untersuchten Schwermetalle im Fällungsprodukt verdeutlicht, dass sie
weit unter den gesetzlichen Vorgaben für mineralische Phosphatdünger und Phosphatrecyclate
in Europa liegen sowie gegenüber den Vergleichsmaterialien Berliner Pflanze® und Mephrec®-
Phosphat teilweise um eine oder mehrere Größenordnungen (Cr, Cu, Ni, Zn) besser abschnei-
den (Abb. 6.10).
Eine Ausnahme bildet Arsen, das mit 18 mg/kg vorliegt. Damit wird der Grenzwert von
40 mg/kg in Deutschland, Finnland und der EU eingehalten, während der in den Niederlan-
den und der Schweiz angewendete Wert von 10 mg/kg überschritten wird. In Deutschland
6 Phosphorrückgewinnung 139
wäre auch der kennzeichnungspflichtige Gehalt für Arsen von 20 mg/kg nicht erreicht. Die Ar-
senkonzentration muss zwar kritisch überwacht werden, eine Anwendung des Pilot-aCP als
Phosphordünger ist in weiten Teilen der EU jedoch möglich. [DÜMV 2017; ESPP 2015a; NIE-
DERLANDE 2016; EU-MINISTERRAT 2016; ZIMMERMANN 2017]
Abbildung 6.10.: Schwermetallgehalte im amorphen Calciumphosphat und anderen Recycling-
phosphaten im Vergleich zu rechtlichen Vorgaben für Phosphordünger und
Recyclingphosphate innerhalb der EU (basierend auf [DÜMV 2017; ESPP
2015a; KRAUS 2015; NIEDERLANDE 2016; KALAITZIDOU ET AL. 2016; ZIM-
MERMANN 2017; EUROPÄISCHES PARLAMENT & RAT DER EUROPÄISCHEN
UNION 2019])
Interessant ist, dass im Gegensatz zu dem hier nicht untersuchten Thallium in dem Bewer-
tungsverfahren für Recyclingphosphate des baden-württembergischen Ministeriums für Um-
welt, Klima und Energiewirtschaft Arsen nicht einmal berücksichtigt wird [WOLLMANN ET AL.
2018].
Für das ebenfalls an GEH® 104 adsorbierende Uran, das über die Desorption ins Pilot-
aCP gelangt, gibt es aktuell noch keinen Grenzwert. Der Urangehalt des Pilot-aCP lag bei
98±1 mg/kg und befindet sich damit im düngemitteltypischen Bereich von 9,9...106 mg/kg
[PINNEKAMP ET AL. 2013b], sodass auch hier über eine kritische Überwachung hinaus keine
weiteren Maßnahmen ergriffen werden müssen.
Des Weiteren konnte innerhalb des Pilotversuches keine Anreicherung von organischen,
haushaltstypischen Spurenstoffen wie z. B. Acesulfam, Benzotriazol, Coffein oder Theophyllin
(vollständige Analytliste siehe Anhang Kap. A.4.6) im Fällungsprodukt oder den Regenerierlö-
sungen nachgewiesen werden.
Die seitens der befragten Landwirte gewünschte Unbedenklichkeit hinsichtlich der Belas-
tung mit Schwermetallen und organischen Spurenstoffen wurde somit überprüft und bestätigt,
sodass nun die Pflanzenverfügbarkeit näher betrachtet werden kann.
Parallel wurde auch die Verwendung der calciumreichen, sauren Konditionierungslösung als
Fällungsreagenz getestet. Wird ausschließlich diese Lösung zur Fällung genutzt, werden die
Grenzwerte für Cadmium, Kupfer, Nickel und Zink überschritten, weil diese Schwermetalle in
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der sauren Konditionierungslösung angereichert werden. Auch der Grenzwert für Arsen wird
deutlich überschritten, da bei der Nutzung von gelöstem Calcium mehr als 90 % des Arsens
aus der Natronlauge gefällt wurde, während bei der Nutzung der Kalkmilchsuspension lediglich
20 % in das Produkt gelangten.
6.5.3. Pflanzenverfügbarkeit
Die Etablierung der Methodik zur Untersuchung der Pflanzenverfügbarkeit erfolgte mithilfe des
in Kapitel 6.3.1 gewonnenen aCP, während für die Bewertung auf Pilot-aCP zurückgegriffen
wurde. So weisen aus Abwasser gewonnene Recyclingphosphate meist eine höhere Löslich-
keit als unter Laborbedingungen gewonnene Produkte auf [CABEZA ET AL. 2011]. Dies konnte
hier für die Citratlöslichkeit mit 40 % statt 30 % bestätigt werden, während sich die anderen Lös-
lichkeiten kaum veränderten. Der Mindestgehalt von 10 % P2O5 nach DÜMV [2017] wird mit
ca. 23 % deutlich überschritten (Abb. 6.11), ebenso wie die geforderten 5 % NAC-Löslichkeit
und der ausschließlich mineralsäurelösliche Anteil von 2 %. Das Fällungsprodukt kann somit
sowohl zur Bedarfs- als auch zur Langzeitdüngung eingesetzt werden.
Die Ergebnisse ähneln denen des struvithaltigen Vergleichsproduktes Berliner Pflanze® und
übertreffen die Pflanzenverfügbarkeit des metallurgisch gewonnenen Mephrec®-Phosphats.
Dennoch erreicht keines dieser drei untersuchten Produkte die geforderte Mindestwasserlös-
lichkeit von 2,5 %, über die eine kurzfristige Pflanzenverfügbarkeit realisiert werden soll. Dies
steht für Berliner Pflanze® im Einklang mit den Literaturangaben für Struvite von < 5 % [AHMED
ET AL. 2018]. Bei Pilot-aCP ist der hohe Calciumanteil von etwa 28 % verantwortlich für die
geringe Wasserlöslichkeit. So wurde mit einem zunehmenden Calciumanteil eine Verringerung
der Wasser- und Citratlöslichkeit beobachtet [RÖMER 2006].
Abbildung 6.11.: Löslichkeit des amorphen Calciumphosphats und anderer Recyclingphospha-
te im Vergleich zu den Anforderungen der Düngemittelverordnung [DÜMV
2017]
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In der Landwirtschaft werden die Düngemittel vorwiegend als Granulate eingesetzt, in Frank-
reich z. B. mit einem Durchmesser von 2...4 mm [ESPP 2016d]. Als Granulierungsreagenz wird
69. . . 73 %ige Phosphorsäure mit einem Anteil von 27. . . 35 % bspw. zu Klärschlammasche
oder Salzen gegeben [KOMINKO ET AL. 2018]. Diese „Granulierung“ entspricht dem techni-
schen Verfahren zur Gewinnung von Doppel- bzw. Tripelsuperphosphat und wandelt schwerlös-
liches Calciumhydrogen- in leichtlösliches Calciumdihydrogenphosphat um. Dadurch wird nicht
nur der P2O5-Gehalt auf über 40 % erhöht, sondern auch die parallele Reaktion des mitgefäll-
ten Calciumcarbonates und der Calciumhydroxidkristallisationskeime zu Calciumphosphaten
ermöglicht, sodass das granulierte aCP weniger alkalisch reagiert. Das „aCP granuliert“ über-
schreitet mit 6,7 % die geforderte Mindestwasserlöslichkeit von 2,5 % und weist eine höhere
Citratlöslichkeit auf.
Über das entwickelte Verfahren aus adsorptiver Phosphorentfernung an Eisenoxidhydraten,
pH-Swing-Regenerierung, Fällung mittels Calciumhydroxid und Granulierung mit Phosphorsäu-
re kann Phosphat effektiv aus dem Abwasser entfernt sowie Adsorbens und Desorptionslösung
wiederverwendet werden. Das gewonnene Recyclingphosphat kann als Düngemittel eingesetzt
werden. Im folgenden Kapitel wird dieses Vorgehen in ein Verfahrenskonzept integriert, mit an-
deren Verfahren zur Phosphorrückgewinnung verglichen und bewertet.
142 6 Phosphorrückgewinnung
Highlights Kapitel 6
1. Das gewonnene Fällungsprodukt (aCP) weist einen Phosphorgehalt von 24. . . 31 % P2O5
und enthält zudem 26 % Calciumcarbonat.
2. Der Gehalt an organischen Verbindungen, v. a. organischen Spurenstoffen, im aCP ist
nahezu vernachlässigbar.
3. Die als Kationen vorliegenden Schwermetalle werden durch die saure Konditionierung
quantitativ entfernt.
4. Der Transport von schwermetallhaltigen Oxoanionen ins Fällungsprodukt (aCP) ist hin-
gegen möglich.
5. Die gesetzlichen Vorgaben bezüglich der in Düngemitteln zulässigen Schwermetallkon-
zentrationen werden eingehalten.
6. Das aCP über eine ausreichende Löslichkeit in Wasser, Citronensäure und neutralem
Ammoniumcitrat, sodass es zur Bedarfs- und Grunddüngung geeignet ist.
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7. Diskussion
Abbildung 7.1.: Verfahrenskonzept für die Phosphorentfernung in Kleinkläranlagen
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7.1. Verfahrenskonzept für die Phosphorentfernung in
Kleinkläranlagen (KKA)
Werden die Ergebnisse der vorangegangenen Kapitel zusammengefasst, lässt sich daraus ein
Konzept für die Phosphorentfernung in der dezentralen Abwasserbehandlung in Kleinkläranla-
gen ableiten (Abb. 7.1). Das dezentral anfallende häusliche Abwasser wird in einer KKA von
4 Einwohnerwerten (EW) mechanisch und biologisch gereinigt und anschließend auf einen
Festbettadsorber geleitet. Dieser besteht aus etwa 40 L eines granulierten Eisenoxidhydrates
(z. B. GEH® 104) und adsorbiert das im biologisch gereinigten Abwasser vorliegende Phosphat
nahezu vollständig. Im Zuge der aller 4...6 Monate durchzuführenden Wartung wird das Adsor-
bens durch das Wartungsunternehmen entnommen, durch frisches Adsorbens ersetzt und zu
einer zentralen Stelle zur Regenerierung transportiert.
Die pH-Swing-Regenerierung erfolgt durch eine vorangestellte saure Konditionierung, bei der
v. a. Calcium und Magnesium vom Adsorbens entfernt werden. Dabei fällt ein saures calcium-
und magnesiumreiches Konditionat an, das in begrenztem Umfang erneut zur sauren Kon-
ditionierung eingesetzt werden könnte. Anschließend erfolgt die Desorption des Phosphates
mit Natronlauge. Das dabei anfallende alkalische Phosphatkonzentrat wird zur Fällung von
Calciumphosphat mit Kalkmilch versetzt, sodass eine Wiederverwendung der Natronlauge zur
erneuten Phosphatdesorption möglich ist.
Das gefällte amorphe Calciumphosphat (aCP) kann entweder nach einer Granulierung direkt
als Düngemittel eingesetzt oder als Ersatzrohstoff, der in seiner Zusammensetzung Phosphat-
gestein ähnelt, zur Düngemittelproduktion genutzt werden.
Das hier vorgestellte Konzept soll im Folgenden beginnend beim Abwasser bis zum Dünge-
mittel bewertet werden.
7.2. Verfahrensbewertung
Am 01.01.2016 ist in der Schweiz eine neue Abfallverordnung [VVEA 2015] in Kraft getre-
ten, welche die Phosphorrückgewinnung aus Klärschlamm, Tier- und Knochenmehl mit einer
Übergangsfrist von 10 Jahren zur Pflicht macht. In diesem Zusammenhang ließ das Bun-
desamt für Umwelt (BAFU) einen Leitfaden zur „Beurteilung von Technologien zur Phosphor-
Rückgewinnung“ [SPÖRRI ET AL. 2017] erarbeiten, der eine Einordnung der bereits etablierten
Systeme (vgl. Tab. 2.2) ermöglicht, jedoch keine Gesamtnote vergibt. Der Leitfaden ist zwar
nicht für dezentrale Anlagen zur Abwasserreinigung (< 200 EW) ausgelegt, in denen weiterhin
eine bodenbezogene Klärschlammverwertung zulässig ist, bietet jedoch gute Ansatzpunkte zur
Festlegung von Eckdaten für das Gesamtverfahren und eine Möglichkeit zum Vergleich mit den
auch vorab bereits herangezogenen Verfahren (AirPrex- und Mephrec®-Verfahren). Der Ver-
gleich erfolgt in sieben Dimensionen, aufgeteilt auf 14 Kriterien und 25 Unterkriterien, welche
in Tab. 7.1 zusammengefasst sind. Die jeweiligen Dimensionen werden entsprechend der Ta-
belle nachfolgend in einzelnen Unterkapiteln diskutiert. Eine positive Bewertung des Verfahrens





Tabelle 7.1.: Verfahrensbewertung (1...niedrige Wertnote, 4...hohe Wertnote) nach dem Leitfaden des Bundesamtes für Umwelt [SPÖRRI ET AL.
2017] im Vergleich zum Mephrec®- und AirPrex-Verfahren
Dimension Kriterium Adsorption in KKA mit AirPrex Mephrec®
pH-Swing-Regenerierung
Technologie
Rückgewinnungsgrad 3 1 4
Inputflexibilität 2 1 3
Produkt Produktqualität 3 3 3
Markt Marktgröße und -diversität 3 3 3
Umwelt
Chemikalieneinsatz 1 3 4
Energiebedarf 1 2 3
Abfälle 2 4 1
Wirtschaftlichkeit
Investitionskosten 3 4 1
Betriebskosten 1 2 2
Produktertrag 1...2 1 1
Zusatzerträge/-nutzen 4 4 2
Kompatibilität Infrastruktur
Einfluss heutiger Entsorgungslandschaft 4 4 1
Kompatibilität mit Kläranlagenbetrieb 3 2 2
rechtlicher Rahmen Zulassungsanforderungen Produkt 2 3 2
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7.2.1. Technologie
Die Technologie wird anhand des Anteils des zurückgewonnenen Phosphors sowie der zur
Phosphorrückgewinnung verwendbaren Ausgangsstoffe bewertet.
7.2.1.1. Rückgewinnungsgrad
Der Wirkungsgrad der adsorptiven Phosphorentfernung mit Rückgewinnung über pH-Swing-
Regenerierung kann aus Abb. 7.2 abgeleitet werden. Darin wird die Aufteilung der 764 g Phos-
phor, welche der Pilotanlage mit dem Rohabwasser während des Versuchszeitraums zugeführt
wurden, auf die einzelnen Stoffströme bis zum Düngemittel (granuliertes aCP) dargestellt. Ent-
scheidend für den Rückgewinnungsgrad sind die Ausbeuten der Schritte vor der Adsorption.
Abbildung 7.2.: Phosphortransport anhand des Pilotversuchs (vgl. Kap. 6.5.1, Gesamteintrag:
764 g P) in einer KKA mit anschließender Phosphorrückgewinnung (blau: Phos-
phortransport absolut, grün: Wirkungsgrad der einzelnen Verfahrensschritte)
Einen maßgeblichen Einfluss hat die eingesetzte (Klein-)Kläranlage. In der Literatur wird
davon ausgegangen, dass bereits 10...15 % des Phosphors in der mechanischen Reinigung
entfernt werden, während die biologische Stufe weitere 15...25 % entzieht [METZNER 2006;
WORCH ET AL. 2012]. So gelangen theoretisch 60...75 % des Phosphors bis zum Adsorber. In
der Pilotanlage sind es 73 %.
In Abhängigkeit vom Zeitpunkt des Abbruchs der Adsorption und des Austauschs des Ad-
sorbens kann ein Eintrag in den Vorfluter vermieden werden. Der hier angesetzte Verlauf des
Pilotversuchs ist ein worst-case-Szenario, da i. d. R. nicht abgewartet wird, bis der Grenzwert
im Adsorberablauf von 2 mg/L P überschritten ist. Stattdessen wird das Adsorbens mit ausrei-
7 Diskussion 147
chendem Vorlauf ausgetauscht, sodass ein Wirkungsgrad der Adsorption von mehr als 92 %
(Pilotversuch) zu erreichen ist.
Alternativ würde die Verwendung von zwei in Reihe geschalteten Adsorbermodulen den Wir-
kungsgrad der Adsorption weiter erhöhen [SPERLICH 2010]. Während das erste Modul beladen
wird, dient das zweite als Polizeifilter. Für die Regenerierung wird das erste Modul entnommen,
durch das zweite ersetzt und ein frisches Modul als neuer Polizeifilter eingesetzt.
Durch die weitestgehend geschlossenen Kreisläufe des Adsorbens und der Natronlauge wird
der Verlust von Phosphat in diesem Bereich nahezu vermieden. Das Phosphat wird vom Ad-
sorbens annähernd vollständig ins Fällungsprodukt überführt, lediglich bei der sauren Kondi-
tionierung gehen 0,001 % P verloren.
Der Rückgewinnungsgrad im Fällungsprodukt bezogen auf das Rohabwasser liegt bei 67 %.
Gegenüber dem AirPrex-Verfahren, das ebenfalls Teilströme behandelt, schneidet das Verfah-
ren mit Wertnote 3 besser ab. Das Mephrec®-Verfahren mit Klärschlamm aus der quantitativen
Phosphatfällung wird währenddessen mit Rückgewinnungsgraden von bis zu 100 % eingestuft.
7.2.1.2. Inputflexibilität
In dieser Dissertation wird ein adsorptives Verfahren eingesetzt, sodass lediglich Klarwasser
als Ausgangsstoff eingesetzt werden kann. Das metallurgische Mephrec®-Verfahren ist vielsei-
tiger, da es die Nutzung von Schlämmen, Aschen sowie anderen phosphorreichen Materialien
wie Tier- oder Knochenmehl zulässt. Bei adsorptiven Verfahren spielt der Typ der Kläranlage
im Gegensatz zum AirPrex-Verfahren keine Rolle, da auch nach gezielter Phosphatfällung das
restliche gelöste Phosphat adsorptiv über eine Polishing-Stufe entfernt werden kann. Somit
wird hier die Wertnote 2 zugeordnet.
7.2.2. Produkt
Das Fällungsprodukt aus dem Pilotversuch in Rohform (Pilot-aCP) enthält ca. 22 % und in
granulierter Form ca. 42 % P2O5, deutlich mehr als bspw. Mephrec®-Phosphat (Teilstufen 2...3).
Pilot-aCP weist keine groben Verunreinigungen auf, die eine Einstufung als Abfall erfordern.
Es besitzt jedoch die gewünschte Körnung noch nicht und kann so nicht direkt als Düngemittel
in der Landwirtschaft eingesetzt werden (Teilstufe 3).
Die Konzentrationen der meisten Schwermetalle sind unproblematisch. Lediglich die Ar-
senkonzentration mit ca. 100 mg As/kg P liegt für granuliertes aCP auf dem Grenzwert der
Schweiz, während ein Einsatz in Deutschland möglich wäre (Teilstufen 3...4). Die Sorption
typischer Spurenstoffe wurde nicht beobachtet. Die in der Verordnung genannten 16 polyzy-
klischen aromatischen Kohlenwasserstoffe (PAK) nach US EPA, 7 polychlorierten Biphenyle
(PCB) und polychlorierten Dibenzodioxine und -furane (PCDD/PCDF) wurden nicht systema-
tisch untersucht, da sie vor allem aus Verbrennungsprozessen oder Industrieemissionen stam-
men und im häuslichen Abwasser keine Rolle spielen [ESPP 2020]. Werden außerdem deren
Strukturen berücksichtigt, die keine spezifisch an Eisenoxidhydraten adsorbierenden funktio-
nellen Gruppen aufweisen, ist deren Anreicherung im Fällungsprodukt unwahrscheinlich.
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Insgesamt ergibt sich für granuliertes aCP eine Einstufung in Wertung 3, wie sie auch die
beiden Vergleichsprodukte erhielten [SPÖRRI ET AL. 2017].
7.2.3. Markt
Innerhalb des Bewertungsschemas wird bei allen Recyclingphosphaten kritisiert, dass es in
der Schweiz noch keinen Markt für diese gibt, während in der EU Abnahmemöglichkeiten exis-
tieren. Aus dem vorgestellten Verfahren kann das Fällungsprodukt sowohl unbehandelt zur
Düngemittelproduktion, als auch nach Granulierung als Phosphordünger eingesetzt werden,
sodass es wie die beiden Vergleichsprodukte mit Wertnote 3 abschneidet.
In Deutschland ist mit ICL Fertilizers Europe C.V. Ludwigshafen ein Phosphordüngerher-
steller aktiv, der den Ersatz von 10 % seines Roherzes anstrebt. Bei Produkttests wurden als
Hauptanforderung niedrige Organikgehalte angesetzt [DIKOV ET AL. 2014]. Da es sich bei Pilot-
aCP wie bei Rohphosphat überwiegend um Calciumphosphat mit ähnlicher Zusammensetzung
und niedrigem Organikgehalt von weniger als 1 % handelt, kann dieses als Sekundärrohstoff
zur Düngemittelgewinnung eingesetzt werden.
7.2.4. Umwelt
Bei diesem Vergleich werden der Chemikalieneinsatz, der Energieverbrauch und die anfallen-
den Abfälle je Tonne Phosphor bewertet. Da die Hauptzwecke des entwickelten Verfahrens
die Phosphorentfernung und Adsorbensregenerierung anstelle der sonst fokussierten Phos-
phorrückgewinnung sind, schneidet es hier mit den Wertnoten 1 bzw. 2 insgesamt mit eher
niedrigen Wertungen ab.
7.2.4.1. Chemikalieneinsatz
Der Chemikalieneinsatz kann aus Abb. 7.3 abgeleitet werden. Da die Gefahrstoffe Natronlau-
ge und Salzsäure eingesetzt werden, wird das Verfahren niedrig eingestuft. Der Verbrauch
an Regeneriermitteln ist mit insgesamt 0,27 BV (Bettvolumen) HCl (konz.) und 2 BV NaOH
(1 M) für eine Adsorbensregenerierung gering. Unter Berücksichtigung der für Phosphorrück-
gewinnungsverfahren niedrigen mittleren Phosphormenge auf dem Adsorbens von 13 mg/g im
Pilotversuch werden insgesamt große Mengen benötigt. Zur Gewinnung von 1 t P müssen ins-
gesamt 76,9 t GEH® 104 (ca. 62 m3) regeneriert werden. Zur Regenerierung werden somit
etwa 20 m3 HCl (konz.) und 124 m3 NaOH (1 M) bzw. 2,5 t festes Natriumhydroxid benötigt.
Für die Fällung des aCP kommen weitere 30 m3 der 20 %igen Kalkmilch hinzu.
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Abbildung 7.3.: Wiederverwendbarer Anteil (grün) und Verbrauch (rot) von Regeneriermitteln
bei der optimierten pH-Swing-Regenerierung
7.2.4.2. Energiebedarf
Der Energiebedarf wird vorrangig durch die vielen im Kreislauf zu fördernden Bettvolumina bei
der sauren Konditionierung (ca. 300 BV, vgl. Anhang Abb. A.14) und Rekonditionierung (ca.
1.000 BV, vgl. Abb. 5.25), sowie den 7 BV zur Desorption (Abb. 6.9) beeinflusst. Zur Gewin-
nung von einer Tonne Phosphor müssen, unter der Berücksichtigung von 1.307 BV und 62 m3
GEH® 104, etwa 81.000 m3 Flüssigkeit transportiert werden. Unter der Annahme des Ener-
giebedarfs der Pumpe von beispielsweise 0,2 kWh/m3 wird die Grenze für energieaufwändige
Verfahren von 10.000 kWh/t P überschritten (= Wertnote 1).
7.2.4.3. Anfallende Abfälle
Als Abfälle fallen während der Regenerierung vor allem 2 BV Spülwasser nach der sauren
Konditionierung, der gelegentliche Austausch der 2 BV Lösung zur sauren Konditionierung und
2 BV DOC-haltige, ggf. leicht alkalische Natriumchlorid-Lösung vom Beginn der Desorption an
(Abb. 7.3). Die je 2 BV Spüllösungen nach der sauren Konditionierung und vom Beginn der
Desorption können mit geringem Aufwand neutralisiert und als Abwasser abgeführt werden,
da sie keine bedenklichen Verunreinigungen enthalten. Gleiches gilt bei einem Austausch des
Spülwassers der Rekonditionierung, das theoretisch ausschließlich Natrium und Chlorid ent-
halten sollte.
Bei der Entsorgung des sauren Konditionats ist zu beachten, dass Ca, Mg, K und Na sowie
Chlorid im g/L-Bereich vorliegen, sowie Schwermetalle wie Fe, Zn, Ni, Cu, U, Cd und Pb ange-
reichert werden können. Während sich Fe, U, Cd und Pb unterhalb der zulässigen Höchstwerte
der ABWV [2018] befinden, sind basierend auf dem Pilotversuch Konzentrationen von bis zu
30 mg/L Cu, Ni und Zn möglich. Dies erfordert eine gezielte Entfernung, z. B. durch Fällung
oder Adsorption. Bei der Entsorgung als Feststoff entscheidet die Eluierbarkeit der Schwerme-
talle über die Deponieklasse und die damit anfallenden Kosten.
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Im Pilotversuch lagen etwa 5 mg (Cu+Ni+Zn) je Gramm Phosphor vor, sodass die entsor-
gungspflichtigen Abfälle deutlich unter der rückgewonnenen Phosphormenge liegen und in
Summe die Wertnote 2 angesetzt werden kann.
7.2.5. Wirtschaftlichkeit
Die Einschätzung der Wirtschaftlichkeit beruht im Wesentlichen auf dem gemeinsam mit GEH
Wasserchemie durchgeführten Projekt PIDA [GEH WASSERCHEMIE 2017] (Anhang Kap. A.5.1)
unter der Annahme einer Laufzeit der Anlagen von 15 Jahren [EGLE ET AL. 2016]. Unter der
Annahme, dass eine zentrale Aufbereitungsanlage mit einer Kapazität von 260 t GEH® 104
pro Jahr (1 t/Arbeitstag) ausgelastet werden soll, wird das Adsorbens dezentral in 2200 KKA
(Marktanteil: 0,17 %) der Ausbaustufe 4 EW eingesetzt. Das Nachrüsten der KKA genau wie
deren Betrieb und Wartung erfolgt dabei auf Kosten der Eigentümer, da gesetzliche Vorgaben
wie bspw. an sensiblen Gewässern in Bayern dies erfordern. In die Wirtschaftlichkeitsbewer-
tung fließen lediglich Bau und Betrieb der Regenerierstrecke inklusive des Transports und der
Lagerung des Adsorbens ein.
7.2.5.1. Investitionsbedarf
Die Investitionskosten der Regenerierstrecke betragen 74.000 C. Bei einer Laufzeit von 15 Jah-
ren können so 3900 t GEH® 104 regeneriert werden. Daraus kann ein Investitionsbedarf von
rund 640 C/t P2O5 abgeleitet werden, der im unteren Bereich für Phosphorrückgewinnungsver-
fahren liegt (= Wertnote 3).
7.2.5.2. Operative Kosten
Die Betriebskosten für die Regenerierung werden mit etwa 590 C/t GEH® 104 inklusive Trans-
port und Lagerung des Adsorbens sowie der Fällung des aCP angesetzt. Dies entspricht etwa
20.000 C/t P2O5 und liegt für Phosphorrückgewinnungstechnologien im Bereich der teuersten
Verfahren (Wertnote 1). Dies verdeutlicht, dass der Schwerpunkt des Verfahrens in der Adsor-
bensregenerierung und nicht der Phosphorrückgewinnung liegt.
7.2.5.3. Produktertrag
Der einfachere Absatzweg für das Pilot-aCP ist die Verwendung zur Düngemittelproduktion,
sodass der Weltmarktpreis für Phosphatgestein als Orientierung dienen kann, auch wenn für
die Düngemittelhersteller die Abbaukosten in deren eigener Phosphatmine maßgeblich sind
[DIKOV ET AL. 2014]. Der Preis für eine Tonne Phosphatgestein war lange Zeit stabil bei etwa
40 C, erreichte aber im Herbst 2008 fast das Zehnfache und pegelte sich danach bei etwa
100 C ein (Anhang Abb. A.18). Eine Prognose der Preisentwicklung ist schwierig, da zwei
Drittel der weltweiten Produktion regierungsgesteuert sind [ESPP 2018f]. Signifikante Preis-
steigerungen sind in den nächsten Jahren nicht zu erwarten [ESPP 2019d]. Werden diese
100 C/t für Pilot-aCP mit einem P-Gehalt von 10 % angesetzt, resultieren Verkaufspreise von
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etwa 440 C/t P2O5 (Wertnote 1). Generell ist der Einsatz von Phosphatrecyclaten als Ersatz-
rohstoff in der Düngemittelproduktion gegenüber dem Abbau von Phosphaterz energetisch und
ökologisch als vorteilhaft einzustufen [THEREGOWDA ET AL. 2019].
Wird hingegen die direkte Vermarktung des granulierten aCP mit einem P-Gehalt von 18,2 %
favorisiert, bieten die verarbeiteten Phosphorprodukte eine Orientierung (Anhang Abb. A.18).
Deren Preisentwicklung folgt weitestgehend der des Phosphatgesteins und befindet sich aktu-
ell bei etwa 290 C/t TSP. Dies ermöglicht einen Erlös für den Verkauf von etwa 700 C/t P2O5
(= Wertnote 2).
7.2.5.4. Zusatzerträge und -nutzen
Ein wesentlicher Aspekt bei der Bewertung des zusätzlichen Nutzens ist die Frage nach der
Motivation für die Phosphorrückgewinnung. Für den Besitzer der KKA bietet das adsorptive Ver-
fahren mit Phosphorrückgewinnung eine zuverlässigere und kostengünstigere Möglichkeit zur
Phosphorentfernung gegenüber der Fällung in der biologischen Reinigungsstufe bzgl. Investi-
tion und Betrieb (Anhang Tab. A.20 und A.21). Zudem würde durch eine Fällung zusätzlicher
Schlamm gebildet werden, der zu einer Erhöhung des Platzbedarfs sowie der Transport- und
Entsorgungskosten führt.
Würde das Wartungsunternehmen das Adsorbens lediglich austauschen anstatt zu regene-
rieren, würden die Investitions- und Betriebskosten pro Tonne P2O5 um mehr als den Faktor fünf
steigen. Dies wird durch die hohen Kosten für den Adsorbensneukauf (3,75 C/kg) gegenüber
der Regenerierung (0,59 C/kg) verursacht. Dabei bleibt die hinzukommende Entsorgung des
beladenen Adsorbens noch unberücksichtigt. Auch wenn low-cost-Materialien als Adsorbens
eingesetzt würden, schnitten diese insgesamt schlechter ab als hochpreisigere Materialien wie
GEH® 104, die 30...100-mal regeneriert werden können [SURESH KUMAR ET AL. 2019b].
Das Verfahren ist somit schwerpunktmäßig als Phosphorentfernung mit Phosphatdünger
als Nebenprodukt der Adsorbensregenerierung und nicht als klassische Phosphorrückgewin-
nungstechnologie einzuordnen. Die Vorteile für die Adsorbensregenerierung wiegen die Kosten
für die Phosphorrückgewinnung mehr als auf. Ähnlich verhält es sich beim AirPrex-Verfahren,
dessen Hauptmotivation die Einsparung der Betriebskosten durch die Vermeidung von Aus-
fällungen im Leitungssystem und damit eine Verringerung des Wartungsaufwands ist. Beide
Verfahren lassen sich daher im Gegensatz zum Mephrec®-Verfahren in Wertnote 4 einordnen.
7.2.6. Kompatibilität
7.2.6.1. Einfluss auf die heutige Entsorgungslandschaft
Die uneingeschränkte stoffliche und energetische Verwertung der in Kläranlagen bisher anfal-
lenden Stoffströme (Klärschlamm, Asche) stellt ein wesentliches Kriterium bei der Kompatibili-
tät dar. Da es sich bei der adsorptiven Phosphorentfernung um eine Zusatzstufe zur weiteren
Verbesserung des Kläranlagenablaufs handelt, werden weder der Schlamm- noch der Asche-
anfall verändert, sodass deren Verwendung in Zementwerken oder in der Klärschlammmono-
bzw. -coverbrennung weiterhin möglich ist. Anders verhält es sich beim Mephrec®-Verfahren,
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bei dem der gesamte Klärschlamm dem metallurgischen Prozess zugeführt wird. Dadurch fal-
len bisherige Verwertungswege weg und ein weitreichender Umbau der Infrastruktur wird erfor-
derlich.
7.2.6.2. Kompatibilität mit dem Betrieb der Kläranlage
Für die Umsetzung der Minimalvariante der adsorptiven Stufe an einer 4 EW KKA (> 5 m3) wird
ein Adsorptionsmodul mit einem Platzbedarf von etwa 50 L benötigt. Dies entspricht etwa 1 %
der Anlage. Eine Erweiterung wäre der Einbau eines Zwischenbehälters von etwa 200 L, wel-
cher speziell für den im Pilotversuch vorliegenden SBR (Sequenced-Batch-Reactor) notwen-
dig ist, da dieser das Abwasser stoßweise behandelt. In diesem Zwischenbehälter würde die
Tauchpumpe für eine gleichmäßigere Beschickung des Festbettadsorbers sorgen. Der Platzbe-
darf würde dadurch auf etwa 5 % der KKA steigen. Da die Regenerierstrecke zentral außerhalb
der KKA realisiert wird, fließt sie in die Bewertung nach dem Leitfaden des BAFU nicht ein. Die
Adsorptionsstufe erfordert keine aufwändige Wartung, sodass auch keine Zusatzausbildung für
den KKA-Besitzer notwendig ist.
Prinzipiell ist eine adsorptive Phosphorentfernungsstufe für verschiedene Kläranlagengrößen
denkbar. So wird bspw. in Großbritannien der Einsatz eines Festbettadsorbers zur Grenzwert-
einhaltung in Großkläranlagen diskutiert [ESPP 2017d], allerdings steigt der Platzbedarf mit
zunehmender Abwassermenge. Hier punktet das Mephrec®-Verfahren, da es die Klärschläm-
me von den Anlagen bezieht und selbst an anderer Stelle realisiert werden kann. Das AirPrex-
Verfahren kann hingegen lediglich auf Anlagen installiert werden, die über Biologische Phos-
phoreliminierung (Bio-P) sowie ausreichend Platz verfügen.
7.2.7. Rechtlicher Rahmen
Die Grundlage für den Einsatz der Recyclingphosphate bildet die Einhaltung der Grenzwerte
für Schadstoffe sowie der Mindestanforderungen hinsichtlich der Pflanzenverfügbarkeit. Dies
erfüllt Pilot-aCP. Für eine Verwendung wäre zusätzlich eine REACH-Registrierung sowie die
Aufnahme des Pilot-aCP oder vergleichbarer Recyclingphosphate in die entsprechenden Nor-
men notwendig. Berliner Pflanze® besitzt die entsprechenden Registrierungen bereits und wird
in Berlin vertrieben. Da es jedoch in der Schweiz noch nicht für den Bio-Landbau zugelassen
ist, besteht nach dem Bewertungsschema noch Optimierungsbedarf.
Unabhängig davon ist in der EU aktuell lediglich der nationale Handel mit Recyclingphos-
phaten als „Nebenprodukt“ möglich, wenn die zuständigen Behörden der Verwendung zustim-
men. Erst wenn der „end-of-waste“-Status für Recyclingphosphate umgesetzt wird, ist auch
ein grenzüberschreitender Handel zulässig [ESPP 2017d]. Da das Phosphorrückgewinnungs-
potenzial aus dezentralen Kläranlagen in Deutschland bei 4 % (vgl. Tab. 2.4) des gesamten
Abwasseranfalls liegt, ist ein grenzüberschreitender Handel des Pilot-aCP eher unwahrschein-
lich.
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7.2.8. Zusammenfassung der Verfahrensbewertung
Alle 21 von SPÖRRI ET AL. [2017] mit dem hier angewendeten Schema bewerteten Verfahren
weisen sowohl Stärken als auch Schwächen auf. Kein Verfahren schneidet in allen Dimen-
sionen gut ab. Insbesondere Verfahren, die wie das Mephrec®-Verfahren und das hier aufge-
stellte Konzept für KKA in der Dimension Technologie hohe Bewertungen erhalten, besitzen
Schwächen in der Dimension Umwelt oder umgekehrt wie beim AirPrex-Verfahren. Anderer-
seits schneiden in den Dimensionen Produkt und Markt alle Verfahren nahezu gleich und in der
Dimension Wirtschaftlichkeit mit niedriger Wertnote ab (Ausnahme: Ostara Pearl). Das Ver-
fahrenskonzept aus der dezentralen, adsorptiven Phosphorentfernung mit zentraler pH-Swing-
Regenerierung und aCP-Fällung bildet hier keine Ausnahme, sondern liegt insgesamt im Mit-
telfeld (vgl. Anhang Abb. A.19). Es stellt eine vielversprechende Möglichkeit zur Umsetzung der




Weltweit ist die Eutrophierung von Gewässern ein großes Problem, das innerhalb der EU u. a.
mit der EU-WRRL gelöst werden soll. Der darin geforderte gute chemische Zustand der Ge-
wässer wird für Phosphat durch eine Reduktion der Ablaufwerte in Kläranlagen angestrebt.
In sensiblen Gebieten in Bayern muss daher auch in dezentralen Kleinkläranlagen (KKA) ei-
ne Phosphorentfernung mit der Absenkung des typischen Ablaufwertes von bis zu 20 mg/L
auf 2 mg/L P realisiert werden. Phosphor liegt im biologisch gereinigten Abwasser der KKA
überwiegend in Form von ortho-Phosphat vor, welches sich durch eine wartungsarme und be-
triebsstabile adsorptive Stufe entfernen lässt.
Die Phosphatadsorption wurde in der Vergangenheit an vielen verschiedenen Materialien,
von synthetischen Mineralen über Hybridmaterialien bis hin zu industriellen Nebenprodukten
untersucht. Zwölf granulierte Materialien mit hoher Verfügbarkeit, deren Auswahl anhand ihrer
potenziellen Adsorptions- und Regenerierungseigenschaften erfolgte, wurden experimentell im
Labormaßstab untersucht. Darauf aufbauend wurde mit Hilfe des Linear Driving Force (LDF-)
Modells eine Prognose für deren Leistungsfähigkeit als Festbettadsorber am Ablauf einer KKA
erstellt. Während der Adsorption bei abwassertypischem pH-Wert liegen mehrere Phosphat-
spezies parallel vor, die als gewichteter Summenparameter in der Modellierung berücksich-
tigt wurden. Der Weg der Adsorptionsmodellierung wurde gegenüber einer Prognose anhand
der Gleichgewichtsbeladung bevorzugt, da bei KKA-typischen Betriebsbedingungen eine aus-
gedehnte Adsorptionszone in Adsorbentien auf Metalloxidhydratbasis vorliegt. Die Gleichge-
wichtsbeladung wird meist nicht erreicht, sodass eine deutliche Überschätzung der Leistungs-
fähigkeit des Festbettadsorbers auftreten würde. Mit dem LDF-Modell wurde für die vorgegebe-
ne Wasserzusammensetzung eine sehr hohe Übereinstimmung mit den experimentellen Daten
erzielt.
Die Metalloxidhydrate wiesen höhere Gleichgewichtsbeladungen auf, während die hybriden
Anionenaustauscher aufgrund ihrer positiven Oberflächenladung eine sehr schnelle Diffusion
innerhalb des Adsorbenskorns erlaubten. Anhand der validierten Prognose konnten GEH® 104
und Bayoxide® E 33 HC für einen Einsatz in KKA ausgewählt werden. Nur diese beiden Eisen-
oxidhydrate hielten in einem volumenlimitierten System für die sechsmonatige Standzeit, die
anhand des üblichen Wartungsintervalls gewählt wurde, den Phosphorgehalt von 2 mg/L am
Ablauf ein.
Die Adsorptionskapazität hängt von der Wasserzusammensetzung ab, wobei die Phosphat-
adsorption an GEH® 104 aufgrund der abwassertypisch hohen Phosphatkonzentration durch
andere Anionen und gelöste organische Verbindungen nicht beeinflusst wird. Mit abnehmen-
dem pH-Wert kommt es zu einer Verschiebung der Oberflächenladung des Adsorbens ins Po-
sitive, sodass die Phosphatadsorption unterstützt wird. Auch steigende Kationenkonzentratio-
nen von bspw. Calcium und Magnesium unterstützen die Phosphatadsorption. Dabei wirken
sich die Calcium- und die Magnesiumkonzentration in etwa gleich stark aus, so dass deren
Einfluss auf die Phosphatadsorption mittels der Gesamthärte beschrieben werden kann. Die
Ergebnisse in dieser Arbeit bestätigen die beiden Mechanismen der Coadsorption durch La-
dungskompensation und der Ausfällung von Calciumphosphaten durch lokale Übersättigung
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an der Adsorbensoberfläche.
Die Phosphatadsorption ist von der Gesamthärte und dem pH-Wert abhängig. Diese Ab-
hängigkeit lässt sich im KKA-typischen Konzentrationsbereich gut mit Hilfe eines empirisch er-
mittelten Gleichungssystems beschreiben, wodurch die Berechnung der Freundlich-Parameter
der Gleichgewichtsisotherme und des effektiven Stofftransportkoeffizienten der Korndiffusion
aus diesen Wasserparametern realisiert werden kann. Die Anwendung dieses Gleichungs-
systems erlaubt den Verzicht auf wochenlange Laborversuche und ermöglicht die Berech-
nung von Durchbruchskurven und damit die Dimensionierung eines Festbettadsorbers in einer
KKA basierend auf pH-Wert (6...8), Gesamthärte (0,5...4,5 M) und Phosphatkonzentration (ca.
50 mg/L) des biologisch gereinigten Abwassers innerhalb einiger Minuten.
Die Wirtschaftlichkeit der adsorptiven Phosphorentfernung wird durch eine erfolgreiche Re-
generierung mitbestimmt. Es wurde nachgewiesen, dass v. a. Calciumphosphate die Adsor-
bensoberfläche blockieren und bei der Regenerierung mit alkalischen Lösungen zu Verlusten
von bis zu 85 % der Adsorptionskapazität von Eisenoxidhydraten innerhalb von 4 Zyklen füh-
ren. Etwa 80 % des Calciums liegen auf der Adsorbensoberfläche physisorbiert in Nachbar-
schaft zu Phosphat vor, während die restlichen 20 % durch lokale Ausfällungen die Oberfläche
blockieren. Die neu entwickelte pH-Swing-Regenerierung, die eine saure Konditionierung bei
pH 2,5 vor der alkalischen Phosphatdesorption enthält, entfernt diese Ablagerungen. Dabei
wird das Adsorbens vollständig regeneriert und währenddessen nur zu etwa 0,0001 % gelöst.
Über 13 Regenerierungszyklen wurde keine Verringerung der Adsorptionskapazität weder in
Modell- noch gereinigtem Abwasser beobachtet.
Die saure Konditionierung kann bei pH 2,5 mit den Mineralsäuren HCl und HNO3 realisiert
werden, während bei niedrigeren pH-Werten oder bei der Nutzung von Schwefelsäure und
schwachen organischen Säuren das Adsorbens zu stark angegriffen wird. Eine Durchführung
dieses Schrittes im Kreislauf ermöglicht eine deutliche Chemikalieneinsparung, während sich
der Energieverbrauch durch das steigende zu transportierende Volumen erhöht.
Bei der Desorption mit 1 M NaOH und einer Leerraumkontaktzeit von mindestens 25 min
lassen sich innerhalb von 5 BV 95 % des adsorbierten Phosphats desorbieren. Längere Pausen
bei halbkontinuierlichem Betrieb führen zu keiner weiteren Verbesserung.
Zur abschließenden Rekonditionierung im Kreislauf müssen zwar 2 BV 500-mal zirkuliert
werden (vF = 7 m/h), der Säurebedarf liegt jedoch bei lediglich 0,16 BV konzentrierter Salzsäu-
re zur Einstellung eines pH-Wertes von 6 auf der Adsorbensoberfläche.
Aus der phosphathaltigen Desorptionslösung kann durch Verwendung technischer Kalkmilch
ein amorphes Calciumphosphat (aCP) mit einem Phosphorgehalt von mindestens 10 % aus-
gefällt werden, das sich insbesondere auch zur Langzeitdüngung auf sauren Böden eignet.
Durch die Nutzung von Kalkmilch als Fällmittel konnte ein Recycling der Natronlauge zur er-
neuten Phosphatdesorption realisiert werden. Das Fällungsprodukt besteht zu 55 % aus Cal-
ciumphosphat und enthält Calciumcarbonat und -hydroxid als Nebenbestandteile, während der
Gehalt an organischem Kohlenstoff unter 1 % liegt.
Im Gegensatz zu den organischen Spurenstoffen (Acesulfam, Atenolol, 1H-Benzotriazol,
Carbamazepin, Diclofenac, Mefenaminsäure, Metoprolol) adsorbieren die Schwermetalle (Cu,
Ni, Zn, Pb, Cd) an GEH® 104. Sie werden bei der sauren Konditionierung zu großen Teilen
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entfernt. Die Oxoanionen von Arsen und Vanadium sowie Uran kommen im Abwasser zwar
in Spuren vor, werden durch die lange Standzeit von 4...6 Monaten jedoch adsorptiv ange-
reichert und mit der sauren Konditionierung nicht entfernt. Sie können über die Desorption
mit Natronlauge und anschließende Kalkmilchfällung ins aCP gelangen. Das während eines
Pilotversuchs an einer KKA gewonnene Fällungsprodukt (Pilot-aCP) hält jedoch die gesetzli-
chen Anforderungen für Düngemittel in Deutschland und der EU ein. Das Pilot-aCP weist eine
ausreichende Citrat- und Neutralammoniumcitratlöslichkeit sowie nach der Granulierung die
notwendige Wasserlöslichkeit nach Düngemittelverordnung [DÜMV 2017] auf und könnte als
Düngemittel eingesetzt werden.
Insgesamt ist das Verfahren der dezentralen adsorptiven Phosphorentfernung mit zentraler
pH-Swing-Regenerierung deutlich wirtschaftlicher als die Einmalnutzung des Adsorbens ohne
Regenerierung. Auch wenn das Pilot-aCP lediglich als Nebenprodukt der Adsorbensregene-
rierung anfällt, kann das Verfahren in mehreren Punkten (Phosphorrückgewinnungsgrad, Pro-
duktqualität, Markt und Kompatibilität mit der bestehenden Infrastruktur auf Kläranlagen) mit
anderen Technologien zur Phosphorrückgewinnung konkurrieren. Es bietet eine zuverlässige
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β0 Massenkonzentration am Adsorbereingang g/L
βeq Massenkonzentration im Gleichgewicht g/L
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δ Dicke des Flüssigkeitsfilms um das Adsorbenskorn m
εb Bettporosität -
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ν kinematische Viskosität m2/s
ρb Bettdichte g/cm3
ρp scheinbare Dichte g/cm3
ω Koeffizient, berücksichtigt die Beladungsabhängigkeit von k∗s g/mg
lateinische Buchstaben
Symbol Bedeutung Einheit
av spezifische Partikeloberfläche des Festbettes 1/m
b Konstante (Langmuir) -
c Stoffmengenkonzentration mol/L
c0 Stoffmengenkonzentration am Adsorbereingang mol/L





DL Diffusionskoeffizient des Sorptivs im Wasser m2/s
D∗L gewichteter Diffusionskoeffizient für Phosphat im Wasser m
2/s
dp Durchmesser des Adsorbenspartikels m
dp,Sieb mittlerer Durchmesser des Adsorbenspartikels nach
Siebdurchgang
m




EBCT empty bed contact time (engl. für Leerraumkontaktzeit) min
GH Gesamthärte mM
KF Freundlich-Koeffizient LnFmg1-nF /g
kB Boltzmann-Konstante J/K
kf Stofftransportkoeffizient der Filmdiffusion m/s
kfav volumetrischer Stofftransportkoeffizient der Filmdiffusion 1/s
ks(0) volumetrischer Stofftransportkoeffizient der
Oberflächendiffusion
1/s






NF dimensionsloser Stoffübergangskoeffizient der Filmdiffusion -
NS dimensionsloser Stoffübergangskoeffizient der Korndiffusion -
n Stoffmenge mol
nF Freundlich-Exponent -
ṅF Stoffstrom der Filmdiffusion mol/s
ṅs Stoffstrom der Oberflächendiffusion mol/s
q Beladung mg/g
q̄ mittlere Beladung des Adsorbens mg/g
q0 Gleichgewichtsbeladung bei c0 mg/g
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Re Reynolds-Zahl -
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ri hydrodynamischer Ionenradius in Wasser m
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Anhang 227
A.1. Anhang Kapitel 3
A.1.1. Materialien zur Phosphatentfernung in der Literatur
Die hier erstellten Tabellen fassen Untersuchungen zur Phosphatadsorption verschiedener Ma-
terialien zusammen. Die aufgeführten Werte für pH, β(P) und q(P) beziehen sich soweit verfüg-
bar auf die Gleichgewichtseinstellung mit Phosphor. Da in der Literatur häufig keine eindeutige
Zuordnung der Angaben zu Phosphor (P) oder Phosphat (PO43-) erfolgt, sind die Angaben
ggf. mit einem entsprechenden Fehler behaftet. Zur Vervollständigung der Tabelle wurden au-
ßerdem Anfangs-pH-Werte oder -Konzentrationen, sowie Maximalbeladungen nach Langmuir
ergänzt, falls keine anderen Daten zur Verfügung standen. Folgende Abkürzungen zur Be-














Tabelle A.1.: Klassische Ionenaustauscher
Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle
in mg/L in mg/g
schwach basisch
Kastel A 102
RW 7 155 50 LIBERTI ET AL. 1977
gAW 8,3 18,6 2,9 LIBERTI ET AL. 1979
Diaion WA20 RW, 0,01 M SO4
2- 7 310 26 AWUAL & JYO 2011
D301R gAW 8,2 1,3 0,2 ZHENG ET AL. 2011
stark basisch
Kastel A 510
RW 7 155 10 LIBERTI ET AL. 1977
gAW 8,3 18,6 2 LIBERTI ET AL. 1981
gAW 8,3 18,6 6 LIBERTI & PASSINO 1981
Diaion SA10A RW 7 310 9 AWUAL & JYO 2011
201x4 gAW 8,2 1,3 0,5 ZHENG ET AL. 2011
D296 gAW 8,2 1,3 0,3 ZHENG ET AL. 2011
Amberlite IRA 910
gAW 7,4 5 1 GREGORY & DHOND 1972
gAW 6 19,7 10 CHEN ET AL. 2002
gAW 6,9 4,7 0,3 MARTIN ET AL. 2009
XDA-7 OW 6,8 1,8 1,3 LI ET AL. 2012a
Whatman QA 52 dW 7 200 14 WARTELLE & MARSHALL 2006
Dowex 21K-XLT eW 5 80 40 GIFFORD ET AL. 2015
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Tabelle A.2.: Schichthydroxide (layered double hydroxide (LDH))
Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle
in mg/L in mg/g
unbehandelt
Hydrotalcit eW 9 16,4 16 PELEKA & DELIYANNI 2009
Mg-Al-LDH
dW 6,9 200 47 KUZAWA ET AL. 2006
eW 8,2 2 10 TERRY 2009
dW - 200 50 PARK ET AL. 2010
eW 6,5...7 500 80 TRIANTAFYLLIDIS ET AL. 2010
eW 8 5 37 DADWHAL ET AL. 2011
eW 9,8 3100 57 SHIMAMURA ET AL. 2012
Zn-Al-LDH
dW 8 310 160 BADREDDINE ET AL. 1999
dW 11,5 124 18 HE ET AL. 2010
gAW 7,3 45 48 YU ET AL. 2015
Mg-Fe-LDH eW 6,5...7 500 10 TRIANTAFYLLIDIS ET AL. 2010
calciniert
Mg-Al-LDH
dW - 2 29 LV ET AL. 2008
eW 6,5...7 500 220 TRIANTAFYLLIDIS ET AL. 2010
Zn-Al-LDH dW - 16 18 LV ET AL. 2008
Mg-Fe-LDH eW 6,5...7 500 300 TRIANTAFYLLIDIS ET AL. 2010
Mg-Mn-LDH
dW, je 0,002 M
8 62 34 TEZUKA ET AL. 2004
Cl-/NO3- /SO4
2-
Mg3pH10-LDH eW 6 2000 61 HOSNI & SRASRA 2010
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A.1.1.2. Hybridmaterialien
Tabelle A.3.: Polymere Ligandenaustauscher
Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle
in mg/L in mg/g
Kupfer(II)
Dowex 3N (Cu)
sAW 7 4 8,4 ZHAO & SENGUPTA 1998
TW - 5 22 PETRUZZELLI ET AL. 2003
gAW - 4 1,8 PETRUZZELLI ET AL. 2003
gAW 7,5 5 5 PETRUZZELLI ET AL. 2004
dW, 100 mg/L SO4
2- 8,3 4 17 HENRY ET AL. 2004
eW 7 20 26 KUMAR ET AL. 2007
Poly(propylen)/-
eW 7 163 33 BARSBAY ET AL. 2010
Poly(ethylen)
Poly(N-vinylimidazol)
eW 7 3,2 4 OEZMEN ET AL. 2011
eW 7 330 71 OEZMEN ET AL. 2011
Poly(acrylsäure/-
eW 6,1 65 31 SINGH & SINGHAL 2013
acrylamid)
Lanthan(III)
Chelex-100 MW 3,1 155 2,3 WU ET AL. 2007
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Tabelle A.4.: Hybride Anionenaustauscher
Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle
in mg/L in mg/g
mit Eisenoxidhydraten
IRA-900 sAW 7,5 0,2 2,3 BLANEY ET AL. 2007
IRA-400
gAW - 0,98 14 ACELAS ET AL. 2015
gAW - 6,8 27 ACELAS ET AL. 2015
LayneRT
gAW 6,9 4,7 7,7 MARTIN ET AL. 2009
Urin 6 668 10 O’NEAL & BOYER 2013
Urin 6 620 10 SENDROWSKI & BOYER 2013
eW 5 80 11 GIFFORD ET AL. 2015
Lewatit FO 36 dW 7 2 1 RAFATI ET AL. 2012
FerriX A33E dW 7,4 10 25 NUR ET AL. 2014a
D-201
eW, 500 mg/L SO4
2- 6,5 75 5,8 PAN ET AL. 2009
eW, 500 mg/L SO4
2- 6,5 20 8 ZHANG ET AL. 2019
eW, 500 mg/L SO4
2-,




MW 7,6 88 13 ZHU & JYO 2005
liertes Harz
Monophosphon-
RW 7 1,3 1,3 AWUAL ET AL. 2011a
säureharz
IRA-400
dW, 100 mg/L SO4
2- - 5 19 ACELAS ET AL. 2015
gAW - 6,8 30 ACELAS ET AL. 2015
mit Kupferoxiden
IRA-400
dW - 5 74 ACELAS ET AL. 2015
dW, 100 mg/L SO4
2- - 5 3 ACELAS ET AL. 2015
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A.1.1.3. Adsorbentien
Tabelle A.5.: Hauptelemente der Erdhülle







gAW 7 0,7 1,7 KANG ET AL. 2003
eW 6,8 5 3 LIU ET AL. 2013a
Goethit
0,1 M NaCl 7 - 2 HINGSTON ET AL. 1967
MW 7 1,9 2,8 HAWKE ET AL. 1989
dW, 0,01 M KNO3 7 3,6 5,9 GEELHOED ET AL. 1997a
dW, 0,01 M NaNO3 6,1 310 1,8 RIETRA ET AL. 1999a
dW, 0,01 M NaCl 6,2 3,2 13 LI & STANFORTH 2000
dW, 0,001 M
Ca(NO3)2
7 31 5,3 WANG & XING 2002
gAW 7 0,7 2,8 KANG ET AL. 2003
dW, 0,1 M KNO3 7 3,5 5 ANTELO ET AL. 2005
dW, 0,2 M NaCl 5 50 6,4 BORGGAARD ET AL. 2005
eW, 0,01 M KCl 6 43 18 KHARE ET AL. 2005
MW 7 0,3 11 CHITRAKAR ET AL. 2006a
dW, 0,1 M KNO3 7,5 1,7 1,8 LUENGO ET AL. 2006
dW, 0,01 M NaNO3 7,2 0,2 1,9 NOWACK & STONE 2006
eW, 0,01 M NaNO3 6,8 2 2,1 ZHONG ET AL. 2007
eW 6,7 16,4 35 PELEKA & DELIYANNI 2009
eW, 0,01 M NaCl 5 93 8 KIM ET AL. 2011
eW, 0,1 M KCl 7 12 2,2 IOANNOU ET AL. 2013
eW, 0,05 M KCl 4,5 24,8 12,4 ABDALA ET AL. 2015a
dW, 0,1 M NaCl 7 12,4 4,1 ATOUEI ET AL. 2016
Bayoxide E 33
eW, 0,01 M NaNO3 7 6,2 8,1 KANEMATSU ET AL. 2010
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Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle
sAW 7 1 8,5 KALAITZIDOU ET AL. 2016
OW 7 46 12,3 LALLEY ET AL. 2016
Akaganéit
MW 7 0,3 9 CHITRAKAR ET AL. 2006a
eW 7 300 60 DELIYANNI ET AL. 2007
eW, 0,01 M NaCl 5 93 14 KIM ET AL. 2011
Akaganéit,
modifiziert
eW 7 300 450 DELIYANNI ET AL. 2007
GEH 104
gAW - 0,5 25 GNIRSS ET AL. 2003
gAW 8,2 4 17 GENZ ET AL. 2004
dW 4 0,2 9 SAHA ET AL. 2005
gAW 8,8 1 22 ERNST ET AL. 2007
eW 7 20 68 SAHA ET AL. 2010
UOK 7 1 12 SPERLICH ET AL. 2010
gAW 7 0,2 8 SPERLICH ET AL. 2010
eW 6 2 24 SPERLICH & JEKEL 2010
sAW 7 6,6 25 SCHÖPKE ET AL. 2013
UOK 7. . . 8 17 30 KARTASHEVSKY ET AL. 2015
sAW 7 1 11 KALAITZIDOU ET AL. 2016
RW 7,2 100 21 SURESH KUMAR ET AL. 2019a
Ferrihydrit
gAW 7 0,7 14,5 KANG ET AL. 2003
dW, 0,2 M NaCl 5 50 43 BORGGAARD ET AL. 2005
eW, 0,01 M KCl 6 36 58 KHARE ET AL. 2005
RW 7 24 6,8 ZENG ET AL. 2008
RW 7 43 9 MAO ET AL. 2012
Ferrihydrit auf
Puzzolanerde
eW, 0,1 M NaCl 6 20 26 RUBY ET AL. 2015
Eisen(III)-
hydroxid
eW 7 65 18 ZHAO ET AL. 2015






7,5 1,1 28 ZELMANOV & SEMIAT 2015
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Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle
Eisenoxidhydrat
auf Eierschalen
dW 7 46 3,5
MEZENNER & BENSMAILI
2009
Magnetit gAW 8,3 16 3,2 AJMAL ET AL. 2020
Magnetit,
modifiziert (Al)
eW 4,5 450 26 LIN ET AL. 2011
Lepidocrocit eW, 0,01 M NaCl 5 93 8 KIM ET AL. 2011
Schwertmannit
dW 5 930 41 OKIDO ET AL. 2008




- 1 8,5 GE ET AL. 2019
Fe-Al-Mischoxid
dW, 0,1 M NaCl 8 400 15 CHUBAR ET AL. 2005
dW 7 16 10 DE SOUSA ET AL. 2012
Fe-Mn-Mischoxid
eW, 0,01 M NaNO3 5,6 40 36 ZHANG ET AL. 2009
eW, 0,01 M NaCl 8 10 35 LU ET AL. 2014
AquaAsZero sAW 7 1 19 KALAITZIDOU ET AL. 2016
Fe-Cr-Mischoxid dW 4 13 2,1
NAMASIVAYAM & PRATHAP
2005
Fe-Cu-Mischoxid eW, 0,01 M NaNO3 7 25 35 LI ET AL. 2014
Montmorillonit,
modifiziert (Fe)
eW, 0,01 M KCl 4 50 20 ZHU ET AL. 2009
RW 7 27 2,2 BORGNINO ET AL. 2010
Silikat,
modifiziert (Fe)
eW 5 6 14 CHOUYYOK ET AL. 2010
eW - 2 4,5 DELANEY ET AL. 2011
Ferrihydrit auf
Diatomit
eW 8,5 35 14 XIONG & PENG 2008
Eisenoxidhydrat
auf Diatomit
- - 1 4,5 HANSEN ET AL. 2016
Bentonit,
modifiziert (Fe)
eW 3 15 11 YAN ET AL. 2010
eW, 0,1 M KCl 7 13 1 IOANNOU ET AL. 2013
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Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle
Trägermaterial +
Eisenhydroxid
eW 7 16 1,8 YANG ET AL. 2013
biogene Eisen-
verbindungen




dW 5 16 26 URANO & TACHIKAWA 1991
dW 5 30 10 HANO ET AL. 1997
OW - 0,16 7 DONNERT & SALECKER 1999
gAW - 0,5 10 GNIRSS ET AL. 2003
gAW 8,2 4 12 GENZ ET AL. 2004
eW, 0,01 M KNO3 6 16 9 XIAOFANG ET AL. 2007
eW 6 16,4 4 PELEKA & DELIYANNI 2009
dW - 36 22 ZHANG ET AL. 2010
dW - 200 21 XIE ET AL. 2015
gAW - 5 4 XIE ET AL. 2015
Compalox
AN/V 813
TW 7 10 13 BRATTEBØ & ØDEGARD 1986
DD6 RW 7,2 100 21 SURESH KUMAR ET AL. 2019a
Aluminiumoxid
dW, 0,2 M NaCl 5 50 35 BORGGAARD ET AL. 2005
dW, 0,01 M NaNO3 7 10 18 SHIN ET AL. 2004
Aluminiumoxid,
modifiziert
dW 5 16 41 URANO & TACHIKAWA 1991
dW 5 30 22 HANO ET AL. 1997
eW 6...7 82 12 YU ET AL. 2008
Aluminiumoxid-
imprägnierung
eW, 0,01 M KCl 7 8,2 2,5 SANSALONE & MA 2009
Böhmit
dW 3 250 59 TANG ET AL. 1997
MW 6,9 31 10 TANADA ET AL. 2003
MW - 23 7 KABAYAMA ET AL. 2004
eW, 0,01 M KCl 6 43 26 KHARE ET AL. 2005
eW, 0,005 M NaCl 4 155 13 SUGIYAMA ET AL. 2008
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Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle
eW - 375 13 OGATA ET AL. 2010
eW, 0,01 M CaCl2 7 31 6 LI ET AL. 2012c
pseudo-Böhmit eW, 0,01 M KNO3 6 5 12 XIAOFANG ET AL. 2007
Böhmit,
modifiziert
MW - 23 20 KABAYAMA ET AL. 2004
Aluminium-
hydroxid
dW 3 250 31 TANG ET AL. 1997
eW, 0,01 M KCl 6 6 105 KHARE ET AL. 2005
eW - 210 11 KAWASAKI ET AL. 2010
Gibbsit
dW, 0,01 M CaCl2 5,5 16,3 0,8 HELYAR ET AL. 1976
dW, 0,02 M KCl - 160 5,1 FONTES & WEED 1996
eW - 375 1,1 OGATA ET AL. 2010
Gibbsit,
modifiziert
eW 4,5 33 93 WANG ET AL. 2007
Allophanton dW, 0,001 M CaCl2 - 700 32 YUAN & WU 2007
Alunit, modifiziert dW 5 37 42 OEZACAR 2003
Bauxit
dW, 0,01 M CaCl2 5,9 40 0,61 DRIZO ET AL. 1999
dW 6,2 50 1 KAMIYANGO ET AL. 2011
Bentonit,
modifiziert (Al)
eW 5,5 5 2,5 ZHU & ZHU 2007
eW 3 10 13 YAN ET AL. 2010
Kaolinit dW, 0,02 M KCl - 160 2,6 FONTES & WEED 1996
Kaolinit,
modifiziert
eW 6 65 22 UNUABONAH ET AL. 2017
Montmorillonit,
modifiziert (Al)
eW, 0,01 M KCl 4 50 10 ZHU ET AL. 2009
Palygorskit
dW, 0,01 M KCl 7 150 4 YE ET AL. 2006
dW 4,5 260 4 GAN ET AL. 2009
Palygorskit,
modifiziert
dW, 0,01 M KCl 7 150 10 YE ET AL. 2006
dW 4,5 65 14 GAN ET AL. 2009
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Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle
Smectit,
modifiziert (Al)
dW, 0,01 M NaNO3 6,5 99 6 KASAMA ET AL. 2004
Zeolith dW, 0,01 M CaCl2 6,5 40 0,46 DRIZO ET AL. 1999
Zeolith
eW 4,5 98 26 ONYANGO ET AL. 2007
gAW 7,2 84 0,05 WANG ET AL. 2013
Zeolith,
modifiziert
eW - 50 0,2 DIONISIOU ET AL. 2013
Silikat,
modifiziert (Al)
dW, 0,01 M NaNO3 7 10 27 SHIN ET AL. 2004
eW - 2 2,7 DELANEY ET AL. 2011
Calcium
Opoka gAW 8,3 4 0,1 HYLANDER ET AL. 2006
Polonite
gAW 12,5 4 1,1 HYLANDER ET AL. 2006
eW 12 350 60 CABANAS 2007
TW,
115 mg/L NH4Cl
11 5 7,4 GUSTAFSSON ET AL. 2008
gAW 9,7 10 1,5 CUCARELLA ET AL. 2009
gAW 8 1,3 1,3 RENMAN & RENMAN 2010
gAW 10 5 2,3 NILSSON ET AL. 2013b
gAW 7,4 9 1,1 NILSSON ET AL. 2013a
Filtralite P
eW 12 350 70 CABANAS 2007
TW,
115 mg/L NH4Cl




7 150 4,8 MOLLE ET AL. 2005
dW 7 33 16 KARACA ET AL. 2006
Kalkstein
dW, 0,01 M CaCl2 7,8 40 0,7 DRIZO ET AL. 1999
gAW 8,9 4 0,2 HYLANDER ET AL. 2006
eW 8 2,5 0,05 MORTULA ET AL. 2007
OW 7,5 0,1 0,05 BOYER ET AL. 2011
Maerl dW - 50 1,2 GRAY ET AL. 2000
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Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle
modifizierter
Benthonit
dW 7,5 10 27 KHADHRAOUI ET AL. 2002
Calcium-
Septiolith
eW 7 800 34 YIN ET AL. 2013
LECA (=Blähton)
dW - 200 1 JOHANSSON 1997
dW 10 320 3,5 ZHU ET AL. 1997
dW, 0,01 M CaCl2 8,2 40 0,4 DRIZO ET AL. 1999
Krabbenschalen dW 6,5 300 36 JEON & YEOM 2009
Austernschalen gAW 7,2 84 3,2 WANG ET AL. 2013




eW 6...7 45 6 WANG ET AL. 2015b
Silicium





eW 4...6 160 11 HAMOUDI ET AL. 2007
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Tabelle A.6.: Nebenelemente der Erdhülle








dW, 0,01 M KNO3 10 300 30 LIU ET AL. 2008
Zirconiumoxid
MW 8,1 0,33 12 MIYAUCHI ET AL. 2009
dW, 1 mM Ca2+ 7 10 35 LIN ET AL. 2017
Zirconiumoxid-
hydrat
dW, 0,1 M NaCl 5 600 48 CHUBAR ET AL. 2005
Zirconiumoxid-
Nanopartikel
eW, 0,01 M NaCl 6,2 16 32 SU ET AL. 2013
Zirconiumhydroxid
MW 7,7 0,3 10 CHITRAKAR ET AL. 2006b
AW 8,8 2 15 CHITRAKAR ET AL. 2006b
sAW 7,1 10 18,5 JOHIR ET AL. 2016
Zirconiumsulfat
gAW - - 103 WATANABE & KIMURA 2006
eW 4,7 300 105 LEE ET AL. 2007
Zr-Fe-Mischoxid
eW 6,5 145 37 CHITRAKAR ET AL. 2007
eW 7 200 28 JUTIDAMRONGPHAN ET AL.
2012
eW, 0,01 M NaNO3 5,5 40 33 REN ET AL. 2012
Zirconiumoxid +
Graphenoxid
eW 6 16 6,1 ZONG ET AL. 2013
Zirconiumoxid +
Magnetit
eW 6 20 30 WANG ET AL. 2015c
Zirconiumoxid +
Calciumalginat
eW <10 330 68 YEON ET AL. 2008
Zirconiumoxid
auf Chitosan
eW 4 20 58 LIU & ZHANG 2015
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Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle
eW, 500 mg/L SO4
2- 4 20 28 LIU & ZHANG 2015
eW 7 300 47 LIU ET AL. 2016
Zirconiumoxid +
Siliciumdioxid
eW - 2 4 DELANEY ET AL. 2011
eW, 0,1 M NaCl 6,2 25 15 TANG ET AL. 2012
Zirconiumoxid +
LDH + Magnetit
gAW 7...8 10 6 MANDEL ET AL. 2013




MW 8 0,33 10 CHITRAKAR ET AL. 2010
MW 7,9 0,33 18 CHITRAKAR ET AL. 2011
Lanthan
Lanthanoxid
dW - 500 47 XIE ET AL. 2015
gAW - 5 44 XIE ET AL. 2015
Lanthanoxid +
Graphen
eW, 0,05 M NO3
- 8 30 25 ZHANG ET AL. 2014
eW 6,2 74 27 CHEN ET AL. 2016
Lanthanoxid +
Graphit
eW - 80 10,5 ZHANG ET AL. 2015
Lanthanoxid +
Siliziumdioxid
eW - 80 46 YANG ET AL. 2011
eW 5 60 45 HUANG ET AL. 2015
Lanthanoxid +
Zeolith
dW - 500 72 XIE ET AL. 2014
Phoslock
dW, 0,001 M CaCl2 - 700 12 YUAN & WU 2007
eW 5,4 10 10 HAGHSERESHT ET AL. 2009
dW 7 80 9 SPEARS ET AL. 2013
lanthanmodifizier-
ter Montmorillonit
eW 5 40 13 TIAN ET AL. 2009
Cer
Cerhydroxid eW - 375 32 OGATA ET AL. 2010
cermodifizierter
Zink-Ferrit
eW 7 150 42 GU ET AL. 2017
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Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle
Cobalt
Cobalthydroxid eW 5 500 50 OGATA ET AL. 2015
Yttrium
Yttriumcarbonat eW 7,5 155 131 HARON ET AL. 1997
Niob
Nioboxid eW 2 16 18 RODRIGUES & PINTO DA
SILVA 2010a
Tantal
Tantalhydroxid dW 7 16 4 YU ET AL. 2012
Mangan
Mangandioxid MW 7 0,31 2,5 YAO & MILLERO 1996
Nickel
Nickeloxid dW 7 160 6 OGATA ET AL. 2017
Ni-Co-Mischoxid dW 7 160 7 OGATA ET AL. 2017
Titan
Titanoxid RW 7 13 3,8 SAKULPAISAN ET AL. 2016
Titanoxid,
mesostrukturiert
eW - 200 49 CHOI ET AL. 2011
Titanoxid +
Graphenoxid
RW 7 13 9 SAKULPAISAN ET AL. 2016
Titanoxid auf
Silikat
eW - 2 4 DELANEY ET AL. 2011
Kupfer
Malachit TW 6,5 0,7 0,35 ROHRDOMMEL & JOHANNSEN
2017
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Tabelle A.7.: Kohlenstoffbasierte Materialien






Aktivkohle eW 8 1,5 0,3 MORTULA ET AL. 2007
Aktivkohle
(Kokos)
dW 4 40 0 NAMASIVAYAM & SANGEETHA
2008
dW 6 13 1,6 KUMAR ET AL. 2010
Aktivkohle
(Kokos) + ZnCl2




eW, 90 mg/L NO3
- < 6 30 8 ZHOU ET AL. 2012
eW 6,5 100 11 SURESH KUMAR ET AL. 2017
dW 8 50 0,4 BRAUN ET AL. 2019
Fe(0) auf
Aktivkohle
eW 7 500 44 RAMASAHAYAM ET AL. 2012
Magnetit auf
Aktivkohle
eW 6,3 160 5 ZACH-MAOR ET AL. 2011
Lanthan auf
Aktivkohle
eW 7,7 30 6 ZHANG ET AL. 2011
eW 7 70 5 ZHANG ET AL. 2012
Lanthan + Eisen
auf Aktivkohle




RW 10 50 0,35 HALE ET AL. 2013
aus Maiskolben RW 7,4 50 4 HALE ET AL. 2013
aus Klärschlamm eW 7 20 1,3 SHEPHERD ET AL. 2016
aus Sägemehl eW - 20 5 PENG ET AL. 2012
aus Holz gAW 8,3 16 2,5 AJMAL ET AL. 2020
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Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle
aus Reisschalen gAW 8,3 16 2,1 AJMAL ET AL. 2020
Pflanzenkohle +
CaO/MgO
gAW 8,3 62 5 FANG ET AL. 2015
Pflanzenkohle +
AlOOH
gAW 7,6 6 8 ZHENG ET AL. 2019
Pflanzenkohle +
Bi2O3
eW 3 590 41 ZHU ET AL. 2016
Pflanzenkohle +
Fe3O4
gAW 8,3 16 4,3 AJMAL ET AL. 2020




dW 6 91 29 ANIRUDHAN ET AL. 2009
Torf dW, 0,1 M KCl 5,2 130 8,9 XIONG & MAHMOOD 2010
Fasern der
Dattelpalme
dW 6,8 50 4 RIAHI ET AL. 2009
Kollagenfasern
(Zr)
dW 6 78 48 LIAO ET AL. 2006
Kollagenfasern
(Fe)
dW 6 78 34 LIAO ET AL. 2006
Cellulose (Fe) eW 7,5 10 8,2 CUI ET AL. 2016
Wacholder (Al) eW 4,5 180 4,1 SHIN ET AL. 2007
Chitosan (Cu) RW 7,5 33 17 AN ET AL. 2014
Chitosan (Ce) dW 3 80 15 HU ET AL. 2017
Tanningel (Fe) dW, 0,1 M NaCl 7 250 15 OGATA ET AL. 2011
Espenholz (Fe) eW 5 32 1,5 EBERHARDT ET AL. 2006
Sägespäne (Fe) dW 2,5 78 9,4 UNNITHAN ET AL. 2002
Orangenschalen
(La)
eW 7,5 400 14 BISWAS ET AL. 2007
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Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle
Orangenschalen
(Ce)
eW 7,5 400 14 BISWAS ET AL. 2007
Leder (Al) AW 7 1,7 0,2 HUANG ET AL. 2009
Leder (Fe) AW 7 1,7 7,3 HUANG ET AL. 2009
Bifunktionelle
Fasern (Zr)
RW 7 0,4 1,4 AWUAL ET AL. 2011c
Faserprotein
(Ce)
eW 8 31 31 DENG & YU 2012




dW 3,3 30 29 RUIXIA ET AL. 2002
Eichenspäne dW 7 620 14 WARTELLE & MARSHALL
2006
Sägespäne dW 6 13 13 BAJPAI ET AL. 2009
Bananenstamm dW, KCl 5 98 24 ANIRUDHAN ET AL. 2006
Cellulose dW 6 33 32 ANIRUDHAN ET AL. 2012
Riedgras dW, 10 mg/L NO3
- 5,8 33 4 NAMASIVAYAM & HÖLL 2005
Mandelschalen dW 7 620 7,4 WARTELLE & MARSHALL
2006




dW 7 620 13 WARTELLE & MARSHALL
2006
Sojabohnenschale dW 7 620 13 WARTELLE & MARSHALL
2006
Maisstoppeln dW 7 620 20 WARTELLE & MARSHALL
2006
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Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle
Haferschalen dW 7 620 18 WARTELLE & MARSHALL
2006
Erdnussschalen dW 7 620 11 WARTELLE & MARSHALL
2006
Pekannussschalen dW 7 620 2 WARTELLE & MARSHALL
2006
Reisschalen dW 7 620 14 WARTELLE & MARSHALL
2006
Baumwollstroh dW 7 600 52 XU ET AL. 2011b
Reisstroh dW 7 620 17 WARTELLE & MARSHALL
2006
Weizenstroh
dW - 50 23 XU ET AL. 2009
dW 7 600 61 XU ET AL. 2011b
dW, 0,1 M NaCl 6 100 7 XU ET AL. 2011a
PP-Fasern RW, 2 mM SO4
2- 7 12 42 AWUAL ET AL. 2011b
molekular ge-
prägte Polymere
OW 7,1 0,6 0,02 KUGIMIYA & TAKEI 2008
phosphatbinden-
de Proteine




dW 1 33 1,7 SAHA ET AL. 2009
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Tabelle A.8.: Industrielle Nebenprodukte







eW 5,5 1 0,6 HUANG ET AL. 2008
eW, 3,3 mM CaSO4 7 3200 54 STONER ET AL. 2012
OW 8 50 9 SIBRELL & TUCKER 2012
OW 7,5 0,06 5,7 SIBRELL & KEHLER 2016
Rotschlamm,
gesintert
eW 9,3 16 5,3 ZHAO ET AL. 2010
Rotschlamm,
säureaktiviert
eW 7 500 26 YE ET AL. 2015
eW 4,2 65 63 YE ET AL. 2016
Gruben-
entwässerung
eW - 1 2...24 SIBRELL ET AL. 2009
eW 7 14 32 WEI ET AL. 2008
dW 7 100 8 JELLALI ET AL. 2011
dW 7 80 4 SPEARS ET AL. 2013
dW 7 80 9 SPEARS ET AL. 2013
gAW - 8,4 6 YU ET AL. 2017
Papierherstellung eW 2 30 14 WAJIMA & RAKOVAN 2013







dW, 1 g/L SO4
2- 7 5 2,5 YANG ET AL. 2006
eW 7 0,8 0,5 MORTULA ET AL. 2007
dW 7 100 15 YANG ET AL. 2008
eW 7 360 23 BABATUNDE ET AL. 2009
OW 7,5 0,1 0,2 BOYER ET AL. 2011
eW, 3,3 mM CaSO4 7 3200 58 STONER ET AL. 2012
eW 7 100 18 LI ET AL. 2013
Ca-WBR eW, 3,3 mM CaSO4 7 3200 29 STONER ET AL. 2012
Fe-WBR
eW, 0,01 M KCl 6,7 60 8 ZENG ET AL. 2004
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Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle
OW 7,5 0,1 0,1 BOYER ET AL. 2011
eW, 2,5 mM
Ca(NO3)2
7,6 120 23 CHARDON ET AL. 2012
eW - 33 8,9 HOFMAN-CARIS ET AL. 2015
Fe-WBR auf
Filtersand
gAW - 7 0,2 ROLF 2002
eW,
2,5 mM Ca(NO3)2
7,2 0,4 4 CHARDON ET AL. 2012
FerroSorp AW
gAW - 0,5 5 GNIRSS ET AL. 2003
gAW 7,5 8,5 15 SCHÖPKE ET AL. 2013
RW 7,2 100 24 SURESH KUMAR ET AL. 2019a
(Stahl-)Schlacken
Lichtbogenofen
dW 10 400 2,4 DRIZO ET AL. 2002
eW, 3,3 mM CaSO4 7 3200 29 STONER ET AL. 2012
Stahlwerkofen
gAW 9,6 4 0,3 HYLANDER ET AL. 2006
OW 7,5 0,1 0,1 BOYER ET AL. 2011
DW 9 0,5 0,03 PENN ET AL. 2012
Hochofen
eW 10 1,4 0,4 MORTULA ET AL. 2007
TW, 115 mg/L
NH4Cl




7,1 16 5 XUE ET AL. 2009
OW 7,5 0,1 0,02 BOYER ET AL. 2011
rostende Eisen- und Stahlreste
Eisenreste
gAW 7,6 5 8,4 RATANATAMSKUL ET AL. 1995
gAW - 7 0,35 ROLF 2002
eW 6,6 140 24 ZHENG ET AL. 2013




eW 9,6 1000 20 EGEMOSE ET AL. 2012
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Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle




OW 7,5 0,1 0,2 BOYER ET AL. 2011
eW 12 1000 10 EGEMOSE ET AL. 2012
Sorbulite gAW 7,4 9 2,6 NILSSON ET AL. 2013a
Zementofenstaub eW 9 1 0,4 MORTULA ET AL. 2007
Staub
dW 7 80 63 SPEARS ET AL. 2013
dW 7 80 59 SPEARS ET AL. 2013
Vermiculit dW 7 80 10 SPEARS ET AL. 2013
Sand
gAW 6,5 4 0,5 HYLANDER ET AL. 2006
eW - 1300 1,1 SELVARAJU & PUSHPAVANAM
2009
Gips
Baustoff dW 7 80 0 SPEARS ET AL. 2013
aus Rauchgas-
entschwefelung
DW 7 1 0,3 BRYANT ET AL. 2012
eW, 3,3 mM CaSO4 7 3200 45 STONER ET AL. 2012
(Flug-)Aschen
Kohlekraftwerk
dW >11 50 12 UGURLU & SALMAN 1998
dW, 0,01 M CaCl2 8,3 40 0,86 DRIZO ET AL. 1999
dW 11,5 26 23 OGUZ 2005
eW 5 1000 5. . . 43 CHEN ET AL. 2007
eW 7 650 30 LU ET AL. 2009
eW, 3,3 mM CaSO4 7 3200 27 STONER ET AL. 2012
pelletiert DW 7,9 5 0,1 LI ET AL. 2018
Vulkangestein gAW 7,2 84 0,4 WANG ET AL. 2013
Manganknollen
Manganknollen dW 5 50 10 BEHERA ET AL. 2010
Manganerz-
Tailings
eW, 0,01 M NaNO3 6 60 26 LIU ET AL. 2012
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Material Matrix pH β(P) q(P) Quelle
Schiefer
Tonschiefer dW, 0,01 M CaCl2 4,5 40 0,65 DRIZO ET AL. 1999
Gebrannter
Ölschiefer
dW, 0,01 M CaCl2 7,4 40 0,58 DRIZO ET AL. 1999
Ziegel
granuliert
eW - 1300 6 SELVARAJU & PUSHPAVANAM
2009
gAW 7,2 84 0,2 WANG ET AL. 2013
Glas
Borosilikat-Glas dW 3 30 1 NAM & KIM 2008
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A.1.2. Aufbau eines Differentialkreislaufreaktors
Abbildung A.1.: Aufbau des Differentialkreislaufreaktors
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A.1.3. Bestimmung des geschwindigkeitsbestimmenden Schrittes der
Adsorption
Die Bestimmung des geschwindigkeitsbestimmenden Schrittes kann über die dimensionslo-
sen Stoffübergangskoeffizienten der Film- (NF ) und Korndiffusion (NS) erfolgen, sodass die







s · tst (A.2)





k∗s · ρb· q0
(A.3)
Berücksichtigt man abschließend die Beladungsabhängigkeit des effektiven volumetrischen





ks(0) · e(ω·q̄)· ρb· q0
(A.4)
Damit kann der geschwindigkeitsbestimmende Schritt beladungsabhängig abgeleitet werden
(Abb. Anhang A.2). Bei Werten größer als eins bestimmt die Korndiffusion die Geschwindigkeit,
unter eins ist die Filmdiffusion der langsamere Schritt.
Abbildung A.2.: Verhältnis der dimensionslosen Stoffübergangskoeffizienten der Film- (NF )
und Korndiffusion (NS) zur Ableitung des geschwindigkeitsbestimmenden
Schrittes der Adsorption in Abhängigkeit von der Beladung
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A.1.4. Validierung der Modellierung mit LDF-Modell
Abbildung A.3.: Validierung der Modellierung mit dem LDF-Modell für die eisen- (a) und
aluminiumhaltigen Adsorbentien (b) sowie die HAIX (c) im Labormaßstab
(vF = 1,8 m/h, Vads = 8 mL, Modellabwasser)
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A.2. Anhang Kapitel 4
A.2.1. Phosphatdurchbruchskurve mit variierender Sulfatkonzentration
Abbildung A.4.: Phosphatdurchbruch mit variierender Sulfatkonzentration (vF = 4,7 m/h, mAds =
6 g, Modellwässer „Phosphat“ und „Sulfat“)
A.2.2. Phosphatisotherme bei variierendem pH-Wert
Abbildung A.5.: Phosphatisotherme bei variierendem pH-Wert (V = 300 mL, t = 20 d, Modell-
wasser „pH“)
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A.2.3. Wasserhärte in Deutschland nach Wasserversorgern
Tabelle A.9.: Gesamthärte sowie Calcium- und Magnesiumkonzentration in deutschen Wasser-
werken (entnommen aus Betreiber-Websites, Stand 02/2015)
Wasserversorger Anlage β(Ca) in mg/L β(Mg) in mg/L GH in mM
Beelitzhof 98 8,5 2,8
Friedrichshagen 108 11,8 3,2
Kaulsdorf 116 12,6 3,4
Berliner Kladow 110 8,6 3,1
Wasserbetriebe Spandau 105 8,5 3,0
Stolpe 97 10,2 2,8
Tegel 99 9,7 2,9
Tiefwerder 125 10,1 3,5
Wuhlheide 145 15,6 4,3
Unterrieden 115 32,8 4,2
Wendershausen 55 18,1 2,1
Werleshausen 154 43,1 5,6
Witzenhausen 57 17,6 2,2
Ziegenhagen 14 4,0 0,5
Albshausen 54 17,5 2,1
Roßbach 68 16,0 2,3
Neuseesen 90 56,6 4,6
Stadtwerke Kleinalmerode 68 15,9 2,4
Witzenhausen Hundelshausen 52 9,0 1,7
Hubenrode 71 15,6 2,4
Gertenbach tief 35 8,2 1,2
Gertenbach hoch 54 17,5 2,1
Ermschwerd 54 17,3 2,1
Ellingerode 69 16,0 2,4
Dohrenbach 69 16,6 2,4
Blickershausen 14 3,8 0,5
Berlepsch-Ellerode 102 17,5 3,3
Echthausen 43 5,4 1,3
Ergste 50 5,9 1,5
Halingen 49 5,7 1,5
Wasserwerke Witten 40 6,3 1,3
Westfalen Hengsen 48 5,8 1,4
Villigst 48 5,8 1,4
Westhofen 1 38 6,4 1,2
Westhofen 2 49 6,1 1,5
Brochterbeck 130 3,9 3,4
Wasserversorgungs- Dörenthe 92 5,6 2,5
verband Schollbruch 74 7,8 2,2
Tecklenburger Land Thiene 55 6,5 1,6
Lehen 50 12,0 1,7
Coschütz 38 2,6 1,0
Drewag Hosterwitz 52 10,9 1,7
Tolkewitz 63 14,7 2,2
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Wasserversorger Anlage β(Ca) in mg/L β(Mg) in mg/L GH in mM
Stadtwerke Bronnbachwasser 63 19,0 2,4
Rottenburg Gäuwasserversorgung 83 17,0 2,8
Starzel-Eyach-Wasserversorgung 43 32,0 2,4
Stadtwerke Mühlheim/Dietesheim 101 9,8 2,9
Mühlheim am Main Lämmerspiel 52 9,5 1,7
Stadtwerke Hof Schönau 139 16,0 4,1
Mainz Petersaue 75 13,0 2,4
Netze Eich 113 22,0 3,7
Bremen Nord 38 5,3 1,2
Bremen Stadt 42 4,2 1,2
Mahndorf 43 4,9 1,3
SWB Gruppe Tenever 83 6,1 2,3
Langen 58 4,6 1,6
Leherheide 84 6,5 2,4
Wulsdorf 63 4,7 1,8
Bexhövede 43 6,7 1,4
Gebiet 1 48 10,0 1,6
Zweckverband Gebiet 2 47 9,5 1,6
Wasserversorgung Gebiet 3 51 9,5 1,7
Offenbach Gebiet 4 51 9,5 1,7
Gebiet 5 67 21,5 2,6
Gebiet 6 51 9,5 1,7
WW Hochkirchen, Weiler, Severin 108 14,5 3,3
Rhein Energie WW Westhoven, Höhenhaus, Urbach 80 13,5 2,6
VG Frechen 71 13,8 2,3
Leipziger Straße 90 8,0 2,6
Stadtwerke Wildpark 130 11,5 3,7
Potsdam Nedlitz 110 11,0 3,2
Rehbrücke 110 9,0 3,1
Ferch II 60 5,5 1,7
Enzaue-Mischwasser 67 16,5 2,4
Stadtwerke Gröseltal-Quellwasser 13 2,1 0,4
Pforzheim Nagoldtal-Grundwasser Büchenbronn 16 11,1 0,9
Nagoldtal-Grundwasser Huchenfeld 50 8,5 1,6
Wasserversorgung Gebietsgemeinden 64 17,5 2,3
Aurich 33 1,7 0,9
Großenkneten 42 4,5 1,2
Harlingerland 31 4,1 0,9
Harpstedt 50 4,5 1,4
Holdorf 50 4,8 1,4
Oldenburgisch- Langeoog 36 13,0 1,4
Ostfriesischer Marienhafe 32 6,0 1,0
Wasserverband Nethen 60 7,5 1,8
Sandelermöns 33 4,1 1,0
Spiekeroog 42 12,0 1,5
Thülsfelde 33 2,3 0,9
Westerstede 26 8,7 1,0
Wildeshausen 43 5,3 1,3
Stadtwerke Haidtränktal (Taunus-Trinkwasser) 16 3,4 0,5
Oberursel Riedwiese 49 6,1 1,5
Wasserbeschaffungsverband Taunus 50 22,1 2,2
256 Anhang
Wasserversorger Anlage β(Ca) in mg/L β(Mg) in mg/L GH in mM
Brunnen Schönstadt 27 6,1 0,9
Schwarzenborn 51 5,9 1,5
Stollen Rachelshausen 35 28,3 2,0
Brunnen Rachelshausen 37 6,9 1,2
Zweckverband Brunnen Burgholz 22 3,0 0,7
Mittelhessische Brunnen Emsdorf 41 4,1 1,2
Wasserwerke Brunnen Caldern 73 36,5 3,3
Brunnen Oberwetz 50 5,4 1,5
Brunnen Mellnau 34 6,6 1,1
Brunnen Oberrosphe 48 8,0 1,5
Verbundsystem 51 28,1 2,4
Schwäbisch Hall 76 14,2 2,5
Rudolfsberg 75 13,8 2,4
Wasserversorgung Rudelsdorf 76 14,2 2,5
Nordostwürtemberg Bronn 75 13,8 2,4
Fronrot 78 12,6 2,5
Niedernhall 75 13,6 2,4
Baursberg 93 8,0 2,7
Bergedorf 55 6,0 1,6
Bostelbek 54 3,0 1,5
Glinde 59 6,0 1,7
Großensee 45 3,0 1,2
Großhansdorf 79 6,0 2,2
Haseldorfer Marsch 58 10,0 1,9
Hamburgwasser Langenhorn 54 11,0 1,8
Lohbrügge 59 9,0 1,8
Neugraben 33 3,0 0,9
Nordheide 38 2,0 1,0
Schnelsen 87 8,0 2,5
Stellingen 100 8,0 2,8
Süderelbmarsch 44 4,0 1,3
Walddörfer 54 6,0 1,6
Rothenburgsort 68 6,0 1,9
Braunlage 27 3,4 0,8
Oderbrück 13 8,7 0,7
Goslar 20 6,9 0,8
Goslar - Ohlhof 18 0,8 0,5
Harz Energie Bockswiese 14 2,8 0,5
Hahndorf 20 3,5 0,6
Oker 12 3,1 0,4
Osterode 12 2,5 0,4
Seesen 129 9,1 3,6
Söse II 13 2,5 0,4
Söse I 13 2,5 0,4
Schneeren 31 6,7 1,1
Ristedt 50 5,9 1,5
Harzwasserwerke Ramlingen 42 5,0 1,3
Liebenau 34 6,9 1,1
Grane II 22 3,7 0,7
Grane I 22 3,7 0,7
Ecker 20 0,8 0,5
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Wasserversorger Anlage β(Ca) in mg/L β(Mg) in mg/L GH in mM
Härtegrad 9 50 8,0 1,6
Stadtwerke Härtegrad 10-11 58 11,5 1,9
Heilbronn Härtegrad 14 70 17,0 2,4
Härtegrad 14-18 86 17,0 2,8
Stadtwerke Hemer - 40 5,4 1,2
Herford-Süd 91 15,0 2,9
Stadtwerke Steinbeck+Herford 78 29,1 3,1
Herford Hiddenhausen 138 42,2 5,2
Spenge 145 12,2 4,1
Canitz 69 14,9 2,3
Thallwitz 41 10,4 1,5
Kommunale Naunhof 2 106 16,2 3,3
Wasserwerke Naunhof 1 89 22,9 3,2
Leipzig Belgershain 84 7,3 2,4
Probstheida 80 15,2 2,6
Plaussig 70 10,3 2,2
Energieversorgung Dabringhausen 35 3,9 1,0
Leverkusen Schürholz 25 3,8 0,8
Rheindorf 40 8,8 1,4
Stadtwerke Ludwigsburg Ludwigsburg 50 8,0 1,6
Mainova Mittelwert 65 17,6 2,4
Mark E WW Hengstey 38 6,3 1,2
FW Ostharz 25 3,4 0,8
WW Köthen Süd 114 26,2 3,9
Midewa FB DESWA 126 12,0 3,6
FB SWM 76 5,1 2,1
FW Ostharz + Elbaue Nord 65 9,1 2,0
Stadtwerke München München 81 20,7 2,9
Käfertal 115 15,0 3,5
MVV Energie Rheinau 106 20,6 3,5
Schwetzinger Hardt 97 14,8 3,0
Nord 60 25,0 2,5
N-ERGIE Zentral 63 19,0 2,4
Süd 59 17,0 2,2
Ost 52 6,0 1,5
Helenabrunn 68 10,4 2,1
Rasseln 88 12,5 2,7
Rheindahlen 83 13,0 2,6
Gatzweiler 63 9,5 2,0
NEW Reststrauch 80 12,1 2,5
Hoppbruch 62 18,8 2,3
Dülken 57 13,3 2,0
Viersen 60 11,4 2,0
Tönisvorst 49 20,3 2,1
Alsbach-Hähnlein, Bickenbach 81 17,0 2,7
Bensheim 104 14,6 3,2
GGEW AG Gronau 72 11,1 2,3
Rodau 96 19,2 3,2
Schwanheim 93 19,2 3,1
Zwingenberg 137 20,6 4,3
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Wasserversorger Anlage β(Ca) in mg/L β(Mg) in mg/L GH in mM
Echthausen 42 5,4 1,3
Essen Horst 41 7,2 1,3
Halingen/Fröndenberg 47 5,6 1,4
Haltern 71 4,5 2,0
Gelsenwasser AG Witten 40 6,5 1,3
Stadtwerke Coesfeld 55 6,7 1,7
Stadtwerke Hamm 48 5,6 1,4
Wasserverbund Niederrhein 74 10,9 2,3
Verbandswasserwerk Gangelt 65 7,8 1,9
VZ Altenhof 14 7,8 0,7
VZ Roda 14 13,8 0,9
VZ Malkes 13 6,3 0,6
GWV Fulda Hochzone 47 14,6 1,8
VZ Eichenzell-Döllbach 27 12,2 1,2
Götzenloch 22 9,6 0,9
Bernhards/Dietershain 42 16,4 1,7
Honauer Wasser 115 6,3 3,1
Brudergärtle 102 12,2 3,1
Fair Energie Albgruppe XIV 114 6,1 3,1
Wiesazmischwasser 97 5,6 2,7
Brunnen Brühl 107 5,3 2,9
Bronnweil 104 5,3 2,8
Stadtwerke Essen Essen Überruhr 41 7,2 1,3
enwor Rötgen 23 3,1 0,7
Stolberg-Binsfeldhammer 32 21,8 1,7
Energie in Einsiedel 27 5,4 0,9
Sachsen Einsiedel + Burkersdorf 25 3,6 0,8
Stadtwerke Dachau Dachau 41 23,0 2,0
Coburg 61 10,4 1,9
SÜC Grub a. Forst 44 2,5 1,2
Neuhof 31 6,4 1,0
Friedrichshafen 50 8,3 1,6
Überlingen Kernstadt 48 7,4 1,5
Überlingen Oberried 77 20,0 2,7
Überlingen Nußdorf 9 7,7 0,5
Stadtwerk am See Überlingen Ernatsreute 124 30,0 4,3
Überlingen Deisendorf 87 16,0 2,8
Überlingen Hödingen 48 8,4 1,5
Überlingen Bonndorf 108 23,0 3,6
Überlingen Walpertsweiler 103 30,0 3,8
Energie- und Wasserwerke
Bautzen
Bautzen 43 7,8 1,4
Stadtwerke Görlitz 47 11,4 1,6
Görlitz Reichenbach 91 8,2 2,6
Stadtwerke Niesky 50 6,5 1,5
Niesky Rietschen 35 8,5 1,2
Trebus 36 4,2 1,1
Stadtwerke Schwarze Pumpe 63 12,3 2,1
Weißwasser Pechern 24 4,5 0,8
Boxberg 60 11,7 2,0
VB Hoyerswerda Zeißig 61 8,4 1,9
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Wasserversorger Anlage β(Ca) in mg/L β(Mg) in mg/L GH in mM
Bischofswerda 53 14,0 1,9
Demitz-Thumitz 46 12,0 1,6
Großhartau 61 6,2 1,8
Wasserwiesen 74 9,7 2,2
Wasserversorgung Wald 35 9,5 1,3
Bischofswerda Vollung 20 4,8 0,7
Taubenberg 47 7,5 1,5
Wachberg 51 7,7 1,6
Karswald 35 6,7 1,2
Tanneberg 57 6,8 1,7
Stadtwerke Zittau Zittau 34 1,6 0,9
Tettau 48 7,5 1,5
Rödern 29 8,0 1,1
Wasserversorgung Frauenhain 69 9,8 2,1
Riesa/Großenhain Fichtenberg 36 13,2 1,5
Riesa 116 24,8 3,9
Schönfeld 34 12,2 1,3
Tauscha 43 7,6 1,4
Stadtwerke Löbau Löbau 42 10,3 1,5
Fernwasserversorgung Sdier Sdier 43 7,2 1,4
Stadtwerke Floschen Sindelfingen 82 20,0 2,9
Sindelfingen See Darmsheim 82 21,0 2,9
Landeswasser- Versorgungsbereich 1 76 10,9 2,3
versorgung Versorgungsbereich 2 80 7,8 2,3
RiesWasser- Wört 60 31,1 2,8
Versorgung Rattstadt 67 16,8 2,4
Bodensee-
Wasserversorgung
- 50 8,0 1,6
Ammertal-Schönbuchgruppe - 64 21,5 2,5
Wasserversorgung Max Binder 35 1,0 0,9
Bayrischer Wald Moos 114 23,8 3,8
Stadtwerke Markwerbener Wiese 154 33,4 5,2
Weißenfels Leißling 123 26,3 4,2
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A.2.4. Phosphatadsorption in Abhängigkeit von den vorliegenden Kationen
Abbildung A.6.: Vergleich der Isothermen der Phosphatadsorption in Abhängigkeit von den vor-
liegenden Kationen (V = 300 mL, t = 14 d, Modellwässer „Calcium“ und „Ma-
gnesium“)
A.2.5. Zweifaktorielle Varianzanalyse
Tabelle A.10.: zweifaktorielle Varianzanalyse (zwei Wiederholungen, Fehlerwahrscheinlichkeit
5 %)
Modellierungsparameter Faktor Prüfgröße (F) P-Wert krit. F-Wert Signifikanz
KF
GH 8,2 0,0095 4,3 ja
pH 32,4 0,0001 4,3 ja
nF
GH 1,1 0,3639 4,3 nein
pH 8,5 0,0083 4,3 ja
qeq
GH 14,0 0,0017 4,3 ja
pH 1,6 0,2552 4,3 nein
k∗s
GH 2,6 0,1897 6,9 nein
pH 0,1 0,9444 6,9 nein
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A.3. Anhang Kapitel 5
A.3.1. Saure Konditionierung im Kreislauf
Abbildung A.7.: Versuchsaufbau der sauren Konditionierung im Kreislauf mit pH-Stat
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A.3.2. Löslichkeitsmodellierung mit PHREEQC
Zur Modellierung der Löslichkeiten verschiedener Eisen- und Calciumverbindungen in Abb. 5.4




















An den hier gezeigten Input-File können beliebig viele Abschnitte „SOLUTION <Nr.>“ ange-
hängt werden, die jeweils einen eigenen Abschnitt „EQUILIBRIUM_PHASES“ enthalten und
mit „END“ abgeschlossen werden, sodass der Output-File alle Daten für die pH-abhängige
Löslichkeitskurve einer Substanz in Abb. 5.4 enthält (vgl. Tab. A.11).
Tabelle A.11.: Festlegung verschiedener Lösungen zur Gleichgewichtseinstellung bei konstan-
tem pH in PHREEQC zum Erhalt einer Löslichkeitskurve
SOLUTION <Nr.> 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11
pH 1.0 1.5 2.0 2.5 3.0 3.5 4.0 4.5 5.0 5.5 6.0
pH_Fix -1.0 -1.5 -2.0 -2.5 -3.0 -3.5 -4.0 -4.5 -5.0 -5.5 -6.0
Anstelle des hier beispielsweise verwendeten Calcits wurden auch weitere Calcium- und
Eisenverbindungen zur Modellierung herangezogen (Tab. A.12), wobei der Output-File („SE-
LECTED_OUTPUT“) je nach Substanz die Ausgabe der gelösten Menge („totals“) an Calcium
(„Ca“) oder Eisen („Fe“) selektiert.
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Tabelle A.12.: Substanzen, deren Auflösung mittels PHREEQC berechnet wurde
Substanz hinterlegte Formel EQUILIBRIUM PHASES (Datenbank)
Calcit CaCO3 Calcite




Strengit FePO4 x 2H2O Strengite
A.3.3. Desorbierbarkeit von Calcium und Magnesium mit Natriumnitratlösung
Die Abb. A.8 verdeutlicht das gleiche Verhalten der Calcium- und Magnesiumionen beim Aus-
spülen mit Natriumnitratlösung trotz deutlicher Konzentrationsunterschiede. Dies stützt die The-
se der gleichen Wechselwirkungen beider Ionen mit der Oberfläche und dem adsorbierten
Phosphat und bestätigt die Wirkung als Gesamthärte auf die Phosphatadsorption.
Abbildung A.8.: Vergleich der Desorbierbarkeit von Calcium und Magnesium mit 0,5 M NaNO3-
Lösung (vF = 1 m/h, mAds(GEH® 104) = 6 g)
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A.3.4. Austrag von Calcium, Phosphat und Eisen bei der sauren
Konditionierung von beladenem Bayoxide® E 33 HC
Abbildung A.9.: Austrag von Calcium, Phosphat und Eisen sowie pH-Durchbruchskurve bei ei-
nem Eingangs-pH-Wert von 2,5 (vF = 19 m/h, mAds(Bayoxide® E 33 HC) = 6 g)
A.3.5. Reproduzierbarkeit des Phosphatdurchbruchs bei pH-Swing-
Regenerierung mit Salpetersäure
Abbildung A.10.: Reproduzierbarkeit des Phosphatdurchbruchs durch Nutzung der sauren
Konditionierung mit HNO3 (vF = 1 m/h, mAds(GEH® 104) = 6 g, Modellwasser
„Phosphat“)
Anhang 265
A.3.6. Zusammensetzung verschiedener Calciumphosphate
Tabelle A.13.: Zusammensetzung verschiedener Calciumphosphate [JOHNSSON & NANCOL-
LAS 1992; BROWN & MARTIN 1999]
Verbindung n(Ca)/n(P) Summenformel
Calciumhydrogenphosphat 1 CaHPO4 · 2H2O
Octacalciumphosphat 1, 3 Ca8H2(PO4)6 · 5H2O
Tricalciumphosphat 1, 5 Ca3(PO4)2
amorphes Calciumphosphat 1, 5 Ca9(PO4)6 ·H2O
Calciummangelhydroxylapatit 1, 5 Ca9HPO4(PO4)5OH
Hydroxylapatit 1, 6 Ca10(PO4)6(OH)2
Defektapatit (0<y<2) 10−y6−y Ca10−y(HPO4)6−y(OH)2−yO
A.4. Anhang Kapitel 6
A.4.1. Grenzwerte für Schwermetalle in mineralischen und
Recyclingphosphordüngemitteln in Europa
Abbildung A.11.: Rechtliche Vorgaben für Schwermetallgehalte in Phosphordüngern und Recy-
clingphosphaten innerhalb der EU (basierend auf [DÜMV 2017; ESPP 2015a;
NIEDERLANDE 2016; ZIMMERMANN 2017; EUROPÄISCHES PARLAMENT & RAT
DER EUROPÄISCHEN UNION 2019])
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A.4.2. Messbedingungen für die Analysen mittels LC-MS/MS
Tabelle A.14.: Zusammensetzung der Eluenten
Eluent A Eluent B
LC-MS-Wasser 950 mL 50 mL
Methanol 50 mL 950 mL
Ameisensäure 150 µL 150 µL
Tabelle A.15.: Lösungsmittelgradient im Positiv- und Negativmodus
Zeit in min Eluent A in % Eluent B in %















Tabelle A.16.: m/z-Übergänge im Positiv- und Negativmodus
Substanz m/z Precursorion m/z Produktion Bestimmungsgrenze in µg/L
Negativmodus [M - H]-
Acesulfam 161,9 82,0 50
Diclofenac 293,9 249,8 10
Mefenaminsäure 240,1 196,0 20
Salicylsäure 137,0 92,9 10
Positivmodus [M + H]+
1H-Benzotriazol 120,1 65,0 10
Atenolol 267,2 145,1 10
Carbamazepin 237,1 194,2 10
Mefenaminsäure 242,1 224,2 10
Metoprolol 268,3 116,3 10
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A.4.3. Thermische Zersetzung von amorphem Calciumphosphat
Bei der thermischen Zersetzung der Fällungsprodukte treten Zersetzungsstufen an 5 Stellen
auf, die sich verschiedenen Bestandteilen zuordnen lassen und so eine Ermittlung der Zusam-
mensetzung ermöglichen (Abb. A.12). Anfangs wird Wasser in verschiedenen Formen aus dem
Recyclingprodukt freigesetzt, beginnend mit der Feuchtigkeit als Peak bei ca. 100 °C [GAREA
ET AL. 1996; BLOM ET AL. 2014]. Danach folgt das Kristallwasser, das hier nur als Schulter
bei ca. 250 °C zu beobachten ist [DUVAL 1963; BHATTY ET AL. 1988; BLOM ET AL. 2014], und
abschließend ab etwa 400 °C die Freisetzung durch die Umwandlung von Calciumhydroxid zu
Calciumoxid [DUVAL 1963; BHATTY ET AL. 1988; GAREA ET AL. 1996]. Auch wenn das Was-
sersignal in der GC-MS-Messung keinen weiteren Peak aufweist, flacht die Kurve doch nur
langsam ab, da Calciumphosphate bis etwa 750 °C kontinuierlich Wasser abgeben [DUVAL
1963]. Überlagert wird dies durch einen großen CO2-Peak bei ca. 700 °C, der aus der Zerset-
zung des Calciumcarbonats stammt [DUVAL 1963; BHATTY ET AL. 1988; GAREA ET AL. 1996;
LUO ET AL. 2011; KIM & OLEK 2012]. Die Grenze zwischen Carbonat und TOC ist ebenfalls
unscharf, da die Zersetzung des TOC bereits bei 550 °C beginnt, ihren Höhepunkt jedoch erst
bei ca. 900 °C erreicht [KIM & OLEK 2012]. Ausgeschlossen werden kann anhand der Analyse
bereits, dass Hydroxylapatit zu großen Teilen im Produkt vorhanden ist, da sonst ab 1100 °C
ein Wasserpeak die Umwandlung von Hydroxylapatit in Tricalciumphosphat anzeigen würde
[LOCARDI ET AL. 1993].
Abbildung A.12.: Zuordnung von Zersetzungsprodukten und Stufen in der thermogravimetri-
schen Analyse
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A.4.4. Phosphorentfernung in der Pilotanlage in Bramsche
Abbildung A.13.: Phosphatkonzentration am Zu- und Ablauf der Pilotanlage zur Phosphorent-
fernung an der KKA in Bramsche [GEH WASSERCHEMIE 2017]
A.4.5. Regenerierung eines beladenen Adsorbens aus der Pilotanlage
Abbildung A.14.: Säurebedarf bei saurer Konditionierung im Kreislauf mit Feldprobe
(vF = 7 m/h, mAds(GEH® 104) = 41 g, pH 2,5)
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Abbildung A.15.: Auflösung von Calcium, Magnesium, Eisen und Phosphor sowie verschiede-
nen Schwermetalle bei der sauren Konditionierung im Kreislauf (vF = 7 m/h,
mAds(GEH® 104) = 41 g, pH 2,5)
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Abbildung A.16.: Spülen nach saurer Konditionierung im Kreislauf (vF = 7 m/h,
mAds(GEH® 104) = 41 g, pH 2,5)
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Abbildung A.17.: Vergleich der Desorption von Phosphat und Arsen sowie Korrelation der
Desorption des DOC mit dem Austrag an Eisen, Kupfer und Nickel bei der
Phosphatdesorption aus Pilotversuchsmaterial (vF = 0,4 m/h, c(NaOH) = 1 M,
mAds(GEH® 104) = 41 g)
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A.4.6. Untersuchte organische Spurenstoffe bei der Gewinnung von Pilot-aCP
Tabelle A.17.: Untersuchte organische Spurenstoffe bei der Gewinnung von Pilot-aCP
Pharmaka Pestizide Süßstoffe Weitere
4-Isopropylantipyrin Acetamiprid Acesulfam K 1-H-Benzotriazol
Amidotrizoat Ametryn Aspartam Coffein
Aminopyrin Atrazin Saccharin Cotinin
Atenolol Atrazin-desethyl Natriumcyclamat Theophyllin





























A.5. Anhang Kapitel 7
A.5.1. Kostenabschätzung für das Verfahrenskonzept zur Phosphorentfernung
auf KKA
Tabelle A.18.: Kostenabschätzung zur Regenerierung einer Tonne GEH® 104 in C/t [GEH
WASSERCHEMIE 2017]
Einzelposten C/t GEH® 104
Transport Adsorbens 100,00
HCl für Saure Konditionierung 120,00
NaOH für alkalische Desorption 65,00
HCl für Rekonditionierung 120,00
Wasser für Verdünnung und Spülung 5,00
Fällung (Kalkmilch, Trocknung) 45,00
Energie (Pumpen, Rührer) 10,00
Abwasserentsorgung 5,00
Handling, Lagerung, Personal 120,00
Gesamtkosten Regenerierung 590,00
Tabelle A.19.: Investitionskosten für die Regenerierstrecke für eine Tonne GEH® 104 pro Tag
in C [GEH WASSERCHEMIE 2017]
Einzelposten C
Regenerierbehälter á 2 m3 3.000,00
3 Lagertanks á 10 m3 (HCl, NaOH, Kalkmilch) 15.000,00
Reaktionsbehälter á 10 m3 für Fällung 6.000,00
Rohrleitungen, Pumpen, Rührer 18.000,00
Mess-, Steuer-, Regelungstechnik 12.000,00




Tabelle A.20.: Investitionskosten zur Nachrüstung einer Phosphorentfernungsstufe auf KKA
(4 EW) in C [GEH WASSERCHEMIE 2017]
Phosphatadsorption Phosphatfällung
Einzelposten C Einzelposten C
Filterbehälter, inkl. Zubehör 180,00 Dosierstation Fällmittel 1.200,00
GEH® 104 (40 kg, 3,75 C/kg) 150,00 Fällmittel (z. B. Ferrofloc) 160,00
Zwischenbehälter 90,00 - -
Tauchpumpe 40,00 - -
Umbaumaßnahmen 200,00 Umbaumaßnahmen 100,00
Gesamtkosten Nachrüstung 660,00 Gesamtkosten Nachrüstung 1.460,00
Tabelle A.21.: Jährliche Betriebskosten der Phosphorentfernungsstufe auf KKA (4 EW) in C
[GEH WASSERCHEMIE 2017]
Phosphatadsorption Phosphatfällung
Einzelposten C Einzelposten C
Wartung, Adsorbensaustausch (3x) 90,00 Wartung 50,00
GEH® 104 (3x 40 kg, 0,59 C/kg) 70,80 Fällmittel (z. B. Ferrofloc) 160,00
Energiekosten Pumpe 20,00 Energiekosten Dosierstation 5,00
jährliche Betriebskosten 180,80 jährliche Betriebskosten 215,00
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A.5.2. Preisentwicklung für Phosphate von 1999 bis 2019 auf dem Weltmarkt
Abbildung A.18.: Preisentwicklung von Phosphatgestein und Düngemitteln (basierend auf
[BARRIENTOS & SORIA 2019])
A.5.3. Einordnung des entwickelten Verfahrenskonzeptes nach dem BAFU-
Leitfaden
Abbildung A.19.: Einordnung des entwickelten Verfahrenskonzeptes nach dem Bewertungs-
schema des BAFU-Leitfadens im Vergleich zu den anderen 21 darin bewer-
teten Verfahren [SPÖRRI ET AL. 2017]
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